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Sonhei que estava andando na praia
com o Senhor
e no céu passavam cenas de minha vida.
Para cada cena que passava,
percebi que eram deixados dois pares
de pegadas na areia:
um era meu e o outro do Senhor.
Quando a última cena da minha vida
passou diante de nós, olhei para trás,
para as pegadas na areia,
e notei que muitas vezes,
no caminho da minha vida,
havia apenas um par de pegadas na areia.
Notei também que isso aconteceu
nos momentos mais difíceis
e angustiantes da minha vida.
Isso aborreceu-me deveras
e perguntei então ao meu Senhor:
- Senhor, tu não me disseste que,
tendo eu resolvido te seguir,
tu andarias sempre comigo,
em todo o caminho?
Contudo, notei que durante
as maiores tribulações do meu viver,
havia apenas um par de pegadas na areia.
Não compreendo por que nas horas
em que eu mais necessitava de ti,
tu me deixaste sozinho.
O Senhor me respondeu:
- Meu querido filho.
Jamais te deixaria nas horas
de prova e de sofrimento.
Quando viste na areia,
apenas um par de pegadas,
eram as minhas.
Foi exactamente aí,





As decisões relativas à escolha de alternativas de gestão de resíduos são tradicionalmente
suportadas em indicadores económicos, baseadas geralmente nos custos do serviço. No
entanto, o desenvolvimento da consciência ambiental e os requisitos legais nessa matéria
pedem cada vez mais que essas decisões se fundamentem em aspectos ambientais,
ponderadas por metodologias e conhecimentos ainda em construção.
O contributo deste trabalho é demonstrar a utilidade de metodologias que avaliam o potencial
impacto ambiental de alternativas de gestão de componentes de resíduos sólidos urbanos,
neste caso as pilhas alcalinas esgotadas geradas em Portugal continental.
Porém, para esse efeito, incluíram-se também os objectivos específicos seguintes:
 caracterizar as pilhas alcalinas domésticas usadas, formato AA – identificar os seus
componentes estruturais, quantificar a massa, teores de humidade, cinzas, zinco e óxido
de zinco no ânodo, manganês no cátodo, hidróxido de potássio nos componentes internos,
teor de metais pesados em diversos componentes e o poder calorífico dos papéis, do
cátodo e do ânodo;
 quantificar as principais emissões gasosas resultantes da incineração, simulada através de
ensaios laboratoriais de queima – as pilhas foram mantidas a 1273 K num tubo de aço
refractário suportado num forno eléctrico horizontal. Determinou-se enxofre, cloretos e
metais, por gravimetria com sulfato de bário, método de Volhard e espectrometria de
absorção atómica, respectivamente, tanto nas soluções obtidas na lavagem do tubo, como
nos 2 borbulhadores colocados em série para onde foram conduzidas as emissões
gasosas;
 quantificar emissões resultantes da deposição das pilhas em aterro simulando com duas
séries de ensaios laboratoriais de lixiviação em colunas, cheias com pilhas, quer inteiras
quer transversalmente cortadas. A primeira série decorreu em duas etapas e utilizou-se
água desionizada ou solução de ácido nítrico como agente de lixiviação. Na primeira etapa
o lixiviado circulou em circuito aberto, de baixo para cima, ao longo da coluna; e, na
segunda, o lixiviado circulou em circuito fechado. Na segunda série usou-se lixiviado de um
aterro de resíduos sólidos urbanos como solução de extracção. Periodicamente foram
retiradas amostras para determinação de pH, condutividade, densidade, potencial redox,
sulfatos, cloretos e metais pesados.
RESUMO
- ii -
Os resultados obtidos serviram para modelar processos de incineração e de deposição em
aterro, incluídos nos sistemas de gestão que contemplam estes destinos finais, tendo também
em conta os parâmetros dos processos que decorrem em Portugal.
Como a alternativa de reciclagem das pilhas esgotadas é também reivindicada na legislação
em vigor, ela também foi considerada, embora fora do País, por não existirem instalações a
realizá-la em Portugal. Por isso, foram comparados os desempenhos ambientais de três
sistemas, na Áustria (A), em França (F) e em Espanha (S); e, destes, foi seleccionado o
primeiro para ser a alternativa de gestão a comparar com a deposição em aterro e a
incineração. A metodologia de Avaliação do Ciclo de Vida (ACV) e o método de avaliação de
impacto Eco-Indicator 99, versão Hierarchist, que considera três categorias de danos – Saúde
Humana, Qualidade do Ecossistema e Recursos, agrupando 11 categorias de impacto, foram
utilizados no estudo. O sistema em estudo, desde a recolha das pilhas em Portugal continental
até à reciclagem no exterior, inclui os processos complementares necessários, desde a
produção das caixas para a recolha e/ou transporte; e, para facilidade de análise e
interpretação, foi dividido em: (i) produção dos pilhões; (ii) distribuição dos pilhões vazios; (iii)
recolha e triagem das pilhas; (iv) transporte internacional para reciclagem e (v) reciclagem das
pilhas. Foram também quantificados os materiais recuperados.
Finalmente, as 3 alternativas de gestão de pilhas alcalinas esgotadas recolhidas em Portugal
continental tendo como destino final a deposição em aterro, a incineração e a reciclagem na
Áustria, foram comparadas usando a metodologia de ACV e o método de avaliação de
impactos Recipe 2014 ao nível do ponto médio e para a perspectiva Hierarchist. Este método
inclui 18 categorias de impacto das áreas de protecção Ecossistema, Saúde humana e
Recursos. Na ponderação do impacto ambiental dessas três alternativas de gestão de pilhas foi
também possível identificar os processos que mais contribuem para o resultado em cada
categoria de impacto. Adicionalmente, determinou-se o perfil ambiental da gestão das pilhas
usadas em Portugal continental, onde coexistem as três alternativas, sob duas situações
denominadas Perfil ambiental 2012 e Perfil ambiental 2016, que diferem na proporção de pilhas
encaminhadas para cada destino. Em ambos os casos a fracção de pilhas usadas destinada a
reciclagem corresponde ao limite estabelecido na lei para esses 2 anos de referência – 25% e
45%, respectivamente.
Tal como esperado, na caracterização das pilhas verificou-se que o cátodo, o ânodo e a
estrutura exterior de aço são os principais contribuintes para a massa média de 23,5 g. O
cátodo é também o principal responsável pelo poder calorífico das pilhas, bem como pelo seu
teor em metais pesados. Foram detectados baixos níveis de mercúrio para estas pilhas




Nos ensaios de queima concluiu-se que as emissões de zinco, o metal mais emitido,
representam cerca de 6,5% do existente nas pilhas. As emissões de manganês (cujo óxido é o
principal componente do cátodo) e de ferro (do colector catódico) são insignificantes quando
comparadas com a sua quantidade nas pilhas alcalinas AA. O mercúrio é o metal das pilhas
com mais elevada volatilidade e foi captado mesmo no segundo borbulhador. A quantidade de
cloretos captada corresponde a cerca de 36% do cloro existente no invólucro de PVC das
pilhas. Uma parte considerável do HCl formado na incineração do invólucro de PVC é
neutralizada com KOH, óxidos de zinco e de manganês das pilhas e, por isso, não é totalmente
libertado no gás.
Os resultados da primeira série dos ensaios de lixiviação mostraram que a quantidade total de
substâncias lixiviadas em testes com pilhas cortadas foi mais elevada do que com as pilhas
inteiras; zinco e sulfatos foram os componentes mais presentes nas soluções de lixiviação. De
um modo geral, a quantidade de substâncias dissolvidas em circuito aberto é mais elevada do
que em circuito fechado devido ao efeito de saturação da solução e da ausência de adição de
solução fresca. Na segunda série de ensaios, os resultados mostraram que a influência das
pilhas alcalinas na composição do lixiviado varia com a sua integridade física e com a relação
L/S. Como principais alterações ao longo dos testes contam-se o pH e o potencial redox do
lixiviado que aumentaram como resultado do contacto com as pilhas, e em particular o pH nos
ensaios com as pilhas cortadas. A densidade e a condutividade do lixiviado não se alterou
significativamente com as pilhas inteiras, em contraste com o ensaio com as pilhas cortadas.
No estudo comparativo dos sistemas de reciclagem, em termos globais, o sistema F é o mais
negativo em termos de Qualidade do Ecossistema e S é o pior em termos de Saúde Humana.
Nestas duas categorias de danos o sistema A é o melhor, mas o pior na categoria danos
Recursos, em que F é o melhor sistema. Se os materiais recuperados forem considerados
neste balanço, a vantagem ambiental do sistema A é clara.
Da comparação das três alternativas de gestão – deposição em aterro, incineração e
reciclagem – resultaram diferentes conclusões conforme se considera, ou não, a vantagem
ambiental decorrente da recuperação de recursos nos três sistemas. Neste último caso
verificou-se que em 13 das 18 categorias de impacto analisadas por este método, a
Reciclagem apresenta-se como a pior opção, a Incineração é a pior opção em quatro e o Aterro
é o pior sistema unicamente em uma das 18 categorias de impacto. No entanto, os resultados
para o sistema Aterro são próximos dos da Incineração para 3 dessas categorias.
Para todas as categorias de impacto deste método, se adicionalmente contabilizarmos a
recuperação de materiais e energia, nas condições apresentadas nos respectivos inventários,
verifica-se uma notória vantagem do sistema Reciclagem.
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Através da identificação dos processos que mais contribuem para o impacto negativo em cada
categoria encontraram-se pistas para melhorar o desempenho ambiental de cada alternativa de
gestão.
Assim, para o sistema Reciclagem, a melhoria do desempenho do sistema passa
principalmente pela intervenção sobre o tipo de transporte internacional e/ou no processo de
reciclagem propriamente dito, podendo haver um efeito significativo num maior número de
categorias de impacto através da actuação no transporte. Neste sistema é de grande
importância o efeito ambiental do uso de combustível – no transporte e no próprio processo de
reciclagem – e de electricidade e de FeCl3 – no processo de reciclagem. Pode também
conseguir-se uma melhoria com o fabrico dos pilhões, em particular na produção dos papéis
constituintes.
Para o sistema Incineração, são diversos os processos, recursos e emissões que determinam o
resultado nas 18 categorias de impacto consideradas, algumas das quais independentes do
resíduo em estudo, isto é, que ocorreriam da mesma forma para qualquer outro resíduo.
Verifica-se uma contribuição importante das emissões atmosféricas da própria unidade de
incineração (zinco), mas também das emissões long-term para água subterrânea dos aterros
de escórias e cinzas (cobre, manganês e zinco) e de recursos utilizados nesses aterros como o
próprio cimento, o diesel e o asfalto.
Para o sistema Aterro nota-se um efeito ambiental significativo associado à construção do
próprio aterro e a cargas ambientais resultantes da sua operação mas independentes do
resíduo a tratar. Só para quatro das categorias de impacto se verifica o predomínio de cargas
específicas dos resíduos – emissões long-term para água subterrânea de cobre, manganês e
azoto orgânico – que resultam tanto do aterro de RSU, como também dos aterros das escórias
e cinzas resultantes da incineração das lamas do tratamento dos lixiviados.
O perfil ambiental da gestão das pilhas usadas em Portugal continental mostra a
predominância do sistema Reciclagem para todas as categorias de impacto em que este
sistema mostra o pior desempenho na análise comparativa das três alternativas quando não se
considera a vantagem ambiental da recuperação de recursos. Para a Ecotoxicidade terrestre o
sistema Incineração mostra o pior desempenho nessa análise e mantém um contributo
predominante no perfil ambiental de 2012. Mas, para as restantes categorias, o mau
desempenho ambiental da Incineração é ultrapassado pelo do sistema Aterro, pois a
quantidade de pilhas com este destino final é maior e o impacto relativo dos dois sistemas
(Incineração e Aterro) é próximo, como já referido. O sistema Aterro marca o resultado no perfil
ambiental de 2012 na categoria em que mostrou ser o pior sistema na análise comparativa.
RESUMO
- v -
O aumento da taxa de reciclagem, traduzida no perfil ambiental 2016 irá conduzir à influência
dominante deste sistema de Reciclagem em mais uma categoria de impacto, anteriormente
dominada pelo sistema Incineração. Para todas as categorias o aumento da contribuição da
reciclagem é notável, mas preponderante para três categorias em que o efeito do processo de
transporte internacional das pilhas para reciclagem é dominante.
No entanto, no caso de se alocar a vantagem ambiental da recuperação de materiais e energia
a cada um dos sistemas respectivos, a reciclagem tem um previsível efeito preponderante e
benéfico. Devido à falta de dados primários detalhados para esta análise, é apresentada como
recomendação para trabalho futuro.
Com base nos resultados obtidos neste estudo deve ser questionada a vantagem ambiental da
reciclagem das pilhas alcalinas domésticas recolhidas em Portugal continental, nas condições
analisadas.
A metodologia de Avaliação do Ciclo de Vida aplicada à gestão de resíduos traz uma nova
abordagem a esta área tornando a sua análise mais completa e sistemática e com foco nas
questões ambientais. No entanto, a componente económica não deixará certamente de ter
grande influência na tomada de decisão, tornando-se ainda mais importante em períodos de
recessão económica como o actual. Também para trabalho futuro e no sentido de completar
esta análise com o 3º pilar da sustentabilidade, é recomendado ponderar as alternativas
propostas em termos de impacto social, mantendo a mesma abordagem – a gestão do ciclo de
vida. As metodologias de custo de ciclo de vida (Life Cycle Costing) e avaliação do impacto
social (Social Impact Assessment), que em conjunto com a avaliação do ciclo de vida (Life
Cycle Assessment) completam a tríade da gestão do ciclo de vida (Life Cycle Management),
derivam da avaliação do ciclo de vida, e estão já em fase de franco desenvolvimento. No
entanto, é ainda notória a diferença de nível de desenvolvimento entre a abordagem das






Decisions regarding the choice of waste management alternatives are usually supported by
economic issues based on a traditional analysis of service costs. However, the development of
environmental awareness and the legal requirements in this area are increasingly requesting
that those decisions are based on environmental aspects weighted by methodologies and
knowledge still under construction.
The contribution of this work is to demonstrate the usefulness of methodologies that assess the
potential environmental impact of management alternatives for municipal solid waste
components, in this case the spent alkaline batteries from continental Portugal.
However, for this purpose it was also included the following specific objectives:
 characterize the spent household alkaline batteries, size AA - identify their structural
components, quantify the mass, moisture, ash content, zinc and zinc oxide in the anode,
manganese in the cathode, potassium hydroxide in the internal components, heavy metal
content of several components and the heating values for papers, cathode and anode;
 quantify the main gaseous emissions resulting from incineration, simulated by laboratory
tests of burning - the batteries were kept at 1273 K in a refractory steel tube supported on a
horizontal electric oven. It was determined sulphur, chlorides and metals by gravimetry with
barium sulfate, Volhard method and atomic absorption spectrometry, respectively, both in
the solutions obtained in the tube washing, as in the two bubblers arranged in series to
where the gaseous emissions were conducted;
 quantify emissions resulting from the disposal of batteries in landfills simulated with two
series of laboratory leaching tests on columns, filled with batteries, either entire or cross-cut.
The first series was conducted in two steps and it was used deionized water or nitric acid as
leaching agent. In the first step the leachate circulated in an open circuit, upwards along the
column; and in the second, the leachate circulated in a closed circuit. In the second series it
was used leachate from a municipal solid waste landfill as extraction solution. Periodically
samples were taken for determination of pH, conductivity, density, redox potential, sulfates,
chlorides and heavy metals.
The results obtained were used to model incineration and landfilling processes, included in
management systems that address these final destinations, also taking into account the
parameters of the processes that take place in Portugal.
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As the alternative of recycling the spent batteries is also claimed in the legislation in force, it
was also considered, although outside the country, because there are no facilities to do it in
Portugal. Therefore, the environmental performances of three systems in Austria (A), in France
(F) and in Spain (S) were compared; and of these, the first was selected to be the management
alternative to be compared with landfilling and incineration. The methodology of Life Cycle
Assessment (LCA) and the impact assessment method Eco-Indicator 99, Hierarchist version,
which considers three damage categories - Human Health, Ecosystem Quality and Resources,
gathering 11 impact categories were used in the study. The system being studied, from the
batteries collection in continental Portugal to recycling abroad, includes the necessary
complementary processes, from the boxes production for the collection and/or transport; and for
ease of analysis and interpretation has been divided into: (i) boxes production; (ii) distribution of
empty boxes; (iii) batteries collection and sorting; (iv) international transport to recycling and (v)
batteries recycling. The recovered materials were also quantified.
Finally, the 3 management alternatives for spent alkaline batteries collected in continental
Portugal ultimately for landfilling, incineration and recycling in Austria were compared using the
LCA methodology and the impact assessment method Recipe 2014 at the midpoint level and for
the Hierarchist perspective. This method includes 18 impact categories from the protection
areas of Ecosystem, Human health and Resources. When evaluating the environmental impact
of these three management alternatives it was also possible to identify the processes that most
contribute to the results in each impact category. In addition, it was determined the
environmental profile of the spent batteries management in continental Portugal, where the
three alternatives coexist, under two situations denominated Environmental profile 2012 and
Environmental profile 2016, which differ in the proportion of batteries sent to each destination. In
both cases the fraction of batteries intended for recycling corresponds to the limit established by
law for these two years of reference - 25% and 45%, respectively.
As expected, in the batteries characterization it was found that the cathode, the anode and the
steel can container are the main contributors to the 23.5 g average weight of the batteries. The
cathode is also the major contributor to the positive heating value of the batteries as well as to
the heavy metals content. Mercury was detected in very low levels in these mercury-free
batteries. Zinc and zinc oxide amounts in the anodes are highly variable.
In the burning tests it was concluded that the emissions of zinc, the most emitted metal,
represent about 6.5% of the zinc content in the batteries. Emissions of manganese (whose
oxide is the main component of the cathode) and iron (from the cathode collector) are negligible
when compared with their amount in AA alkaline batteries. Mercury is the metal with higher
volatility in the composition of the batteries and was collected even in the second bubbler ﬂask.
The amount of chlorides collected corresponds to about 36% of the chlorine in the battery
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sleeve that is made from PVC. A considerable part of the HCl formed from the PVC plastic
sleeve incineration is neutralized with KOH, zinc and manganese oxides and, thus, it is not
totally released in the gas.
The results of the first series of the leaching tests showed that the total amount of substances
leached in tests with cross-cut batteries was higher than with entire ones; zinc and sulphates
were the substances most found in the leachate solutions. In general, the amount of substances
dissolved in open circuit is higher than in closed loop due to the effect of solution saturation and
the absence of fresh solution addition. In the second series results showed that the inﬂuence of
the alkaline batteries in the landﬁll leachate composition varies with their physical integrity and
with the L/S ratio. Among the main variations observed throughout the tests are the leachate pH
and the redox potential that increased as result of the contact with batteries, particularly pH in
the test with the cross-cut batteries. The leachate density and conductivity did not change
signiﬁcantly with the whole batteries, in contrast with the test with cross-cut batteries.
In the comparative study of the recycling systems system F is the most negative in terms of
Ecosystem quality and S is the worst in terms of Human health. In these two damage categories
system A is the best but the worst in the damage category of Resources, where F is the best
system. If the recovered materials are considered in this balance, the environmental advantage
of system A is clear.
The comparison of the three management alternatives - landfilling, incineration and recycling -
resulted in different conclusions whether it is considered or not the environmental benefits
arising from the resource recovery in the three systems. In the latter case it was found that in 13
of the 18 impact categories analyzed by this method, the Recycling is presented as the worst
option, the Incineration is the worst option in four and the Landfilling is the worst system in only
one of the 18 impact categories. However, the results for the Landfilling system are close to the
ones for Incineration for 3 of these impact categories.
For all impact categories of this method, if we further consider the recovery of materials and
energy in the conditions set out in their inventories, a noticeable advantage of the recycling
system appears.
By identifying the processes that most contribute to the negative impact in each category were
identified clues to improve the environmental performance of each management alternative.
Thus, for the Recycling system, the improvement of the system performance should be
achieved primarily by changes in the type of the international transport and/or in the recycling
process itself, and there may be a significant effect in more impact categories through action on
transport. In this system it is of great importance the environmental effect of the use of fuel - in
the transport and in the recycling process itself - and electricity and FeCl3 - in the recycling
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process. It can also be achieved an improvement in the boxes manufacture, particularly in the
production of the constituent papers.
For the Incineration system, there are several processes, resources and emissions that
determine the outcome in the 18 impact categories considered, some of which are independent
of the waste under study i.e., that would occur similarly to any other waste. There is an
important contribution of the air emissions from the incineration plant itself (zinc), but also from
the long-term emissions for ground water from slag and ash landfills (copper, manganese and
zinc) and from resources used in such landfills as the cement, the diesel and the bitumen.
For the Landfill system one notices a significant environmental effect associated with the landfill
construction and with the process-specific burdens, resulting from the landfill operation, and so
independent of the waste to be treated. Only for four of the impact categories can be seen the
prevalence of specific burdens from the waste - copper, manganese and organic nitrogen long-
term emissions to groundwater - resulting from the landfills of MSW and of slag and ash from
the incineration of sludge from the leachate treatment.
The environmental profile of the management of spent batteries in continental Portugal shows
the dominance of the Recycling system for all impact categories in which this system showed
the worst performance in the comparative analysis of the three alternatives when it is not
considered the environmental benefits from resources recovery. For Terrestrial ecotoxicity the
Incineration system showed the worst performance in this analysis and maintains a
predominant contribution to the environmental profile of 2012. But for the other categories the
low environmental performance of Incineration is exceeded by the one of the landfill system,
because the number of batteries with this final destination is higher and the relative impact of
the two systems (Incineration and Landfill) is close, as mentioned above. The Landfill system
determines the result in the environmental profile 2012 in the category where it was the worst
system in the comparative analysis.
The increase in the recycling rate, reflected in the profile designated as 2016 will result in the
predominance of this system in one more impact category, previously dominated by the
Incineration system. For all categories the increase of the recycling contribution is remarkable,
but meaningful for three impact categories in which the effect of the international transport of
batteries for recycling is predominant.
However, in the case of allocating the environmental advantage of materials and energy
recovery to each of the respective systems, recycling has a predictable beneficial and
predominant effect. Due to lack of detailed primary data for this analysis it is presented as a
recommendation for future work.
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Based on the results obtained in this study it is questioned the environmental benefits of
recycling the household alkaline batteries collected in continental Portugal, under the conditions
studied.
The use of Life Cycle Assessment methodology in waste management brought a new approach
to this field making its analysis more comprehensive and systematic and focused on
environmental issues. However, the economic component still has a major influence in decision-
making, becoming even more important in periods of economic crisis like the present one. Thus,
it is also recommended for future work, and in order to complete this study with the 3rd pillar of
sustainability, to analyse the proposed alternatives in terms of social impact, keeping the same
approach – the life cycle management. The methodologies of Life Cycle Costing and Social
Impact Assessment, which together with the evaluation of the Life Cycle Assessment complete
the triad Lifecycle Management, derived from the Life Cycle Assessment but are already
developing rapidly. It is noticed however, a very different level of development in economic and
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1. ENQUADRAMENTO LEGAL E POLÍTICO DO CONCEITO E DA AVALIAÇÃO DO CICLO DE
VIDA
A sensibilização para as questões ambientais e a preocupação em preservar o ambiente é uma
realidade do nosso tempo. A componente ambiental mudou a nossa visão sobre o que nos
rodeia e até a forma como as profissões se exercem. No passado os projectos assentavam
meramente em componentes técnicas e funcionais, mas gradativamente a componente
ambiental foi tendo que ser considerada. Durante anos reduzir o impacto ambiental de um
sistema significou fundamentalmente dar destino correto aos resíduos e efluentes e diminuir a
sua produção. Este aspecto é ainda importante, mas não garante por si só uma efectiva
protecção do ambiente, pois poderemos estar a incorrer na transferência de cargas ambientais
entre fases ou processos associados a esse sistema. Contudo, com o despertar da
sensibilização ambiental para estes problemas surgiu também a consciencialização das cargas
ambientais que estão associadas aos produtos fabricados e consumidos e a necessidade de
técnicas e metodologias para a sua avaliação, com vista à identificação de oportunidades de
melhoria do seu desempenho ambiental (ISO 2006a).
Foi neste contexto que surgiu a Avaliação do Ciclo de Vida (ACV), uma ferramenta de gestão
ambiental que avalia o potencial impacto ambiental de um produto (bem ou serviço) ao longo
de todo o seu ciclo de vida. Este é entendido como o conjunto de processos associados a esse
produto desde a extracção das matérias-primas, produção e uso, até ao seu destino final (ISO
2006a).
A legislação europeia em vigor na área dos resíduos assenta na Directiva-Quadro (Directiva
2008/98/CE do Parlamento Europeu e do Conselho de 19 de Novembro), que estabelece
medidas de protecção do ambiente e da saúde humana, prevenindo ou reduzindo os impactos
adversos decorrentes da geração e gestão de resíduos, diminuindo os impactos gerais da
utilização dos recursos e melhorando a eficiência dessa utilização (Jornal Oficial da União
Europeia 2008). No seu artigo 4º, esta Directiva apresenta a “Hierarquia dos resíduos”,
aplicável enquanto princípio geral da legislação e da política de prevenção e gestão de
resíduos: Prevenção e redução; Preparação para a reutilização; Reciclagem; Outros tipos de
valorização (por exemplo a valorização energética); e Eliminação. Nesse artigo é estabelecido
que na aplicação da tradicional hierarquia das opções de gestão dos resíduos os Estados-
Membros (EM) tomem medidas para incentivar as opções conducentes aos melhores
resultados ambientais globais. Para tal pode ser necessário estabelecer fluxos de resíduos
específicos que se afastem dessa hierarquia, caso isso se justifique pela aplicação do conceito





Fica assim claro que a ordenação das opções/alternativas de gestão de resíduos específicos
pode afastar-se da tradicional hierarquia, desde que fundamentada/justificada por estudos de
avaliação do ciclo de vida (ACV), tendo em conta a vantagem ambiental dessas alternativas,
nomeadamente em termos de protecção do ambiente e da saúde humana, que é, de facto, o
objectivo da referida Directiva.
Apesar da transposição desta directiva para o Direito nacional ser relativamente recente, no
Decreto-Lei nº 73/2011 de 17 de Junho (Diário da República 2011), o conceito do ciclo de vida
está presente em diversos documentos legais em vigor há já alguns anos: tanto de carácter
geral, tal como a regulamentação geral da gestão de resíduos (Diário da República 2006a);
como relativos a tipologias específicas de resíduos, tais como os resíduos sólidos urbanos
(Diário da República 2007) e os resíduos industriais (Diário da República 1999, 2000, 2002a,
2002b); ou de fluxos específicos de resíduos, como os óleos alimentares usados (Diário da
República 2009a), resíduos de construção e demolição (Diário da República 2008a), resíduos
de embalagens e de excedentes de produtos fitofarmacêuticos (Diário da República, 2006b),
resíduos de embalagens (Diário da República 2006c), veículos em fim de vida (Diário da
República 2008b), resíduos de equipamentos eléctricos e electrónicos (Diário da República
2004), pneus usados (Diário da República 2001) e pilhas e acumuladores (Diário da República
2009b). Na legislação dos fluxos específicos de resíduos, a referência ao conceito de ciclo de
vida nem sempre está associada a aspectos ambientais, mas sim à responsabilização e
envolvimento de todos os intervenientes no ciclo de vida em matéria de gestão (Diário da
República 2009a, 2008a, 2006b, 2006c); mas para os veículos em fim de vida, resíduos de
equipamentos eléctricos e electrónicos, pneus usados e pilhas e acumuladores o aspecto
ambiental do ciclo de vida está já presente nessa legislação.
A metodologia de avaliação do ciclo de vida (ou Life Cycle Assessment – LCA) é também
referida com alguma relevância na legislação nacional, em particular no planeamento dos
resíduos industriais (Diário da República 1999, 2000, 2002a, 2002b).
No caso particular das pilhas e acumuladores, o Decreto-Lei nº 6/2009 de 6 de Janeiro, que
estabelece o regime de colocação no mercado de pilhas e acumuladores e o regime de
recolha, tratamento, reciclagem e eliminação dos seus resíduos, responsabiliza todos os
intervenientes no ciclo de vida das pilhas e acumuladores pela sua gestão – desde a sua
concepção, fabrico, comercialização e utilização até ao manuseamento dos respectivos
resíduos, devendo contribuir, na medida da respectiva intervenção e responsabilidade, para o
funcionamento dos sistemas de gestão criados nos termos do Decreto-Lei (Diário da República
2009b). Adicionalmente aborda a componente ambiental ao determinar que os produtores de
pilhas e acumuladores devem promover a investigação e o desenvolvimento de novas




tendo em vista a melhoria do desempenho ambiental das pilhas e acumuladores ao longo do
ciclo de vida (Diário da República 2009b).
Face ao anteriormente exposto, podemos concluir que a perspectiva do ciclo de vida e a
própria metodologia de Avaliação do Ciclo de Vida está há já alguns anos referenciada nos
documentos legais em vigor no sector dos resíduos. Há um reconhecimento generalizado da
importância de serem considerados os aspectos ambientais em todo o ciclo de vida dos
produtos, incluindo a fase em que estes se tornam resíduos. A metodologia de ACV é vista





2. A GESTÃO DAS PILHAS USADAS EM PORTUGAL CONTINENTAL
A mais recente legislação comunitária relativa a pilhas e acumuladores e respectivos resíduos,
Directiva 2006/66/CE do Parlamento Europeu e do Conselho de 6 de Setembro de 2006 (Jornal
Oficial da União Europeia 2006), transposta para o Direito nacional pelo Decreto-Lei nº 6/2009
de 6 de Janeiro (Diário da República 2009b), estabelece como objectivo global que os Estados-
Membros devem, tendo em conta o impacto ambiental do transporte, tomar as medidas
necessárias para maximizar a recolha selectiva de resíduos de pilhas e acumuladores e para
minimizar a eliminação de pilhas e acumuladores como resíduos urbanos indiferenciados, com
o objectivo de alcançar um alto nível de reciclagem para todos os resíduos de pilhas e
acumuladores.
Para a prossecução deste objectivo, estabelece que os EM devem garantir a existência de
sistemas de recolha adequados dos resíduos de pilhas e acumuladores portáteis e são
definidas taxas mínimas de recolha: 25% até 26 de Setembro de 2012 (na legislação
portuguesa até 31 de dezembro de 2011) e 45% até 26 de Setembro de 2016 (em Portugal até
31 de dezembro de 2015).
Além disso, estabelece que todas as pilhas e acumuladores identificáveis recolhidos sejam
sujeitos a tratamento e reciclagem. O tratamento e a reciclagem podem ser efectuados fora do
EM em causa ou da Comunidade, desde que a sua transferência cumpra a legislação em vigor.
Para os processos de reciclagem são definidos rendimentos a atingir até 26 de Setembro de
2011 (para as pilhas e acumuladores que não sejam de chumbo-ácido e níquel-cádmio, o
rendimento mínimo de reciclagem é de 50% em massa).
O principal objectivo desta Directiva consiste em reduzir ao mínimo o impacto negativo no
ambiente das pilhas e acumuladores e respectivos resíduos, contribuindo assim para a
protecção, a preservação e a melhoria da sua qualidade (Jornal Oficial da União Europeia
2006).
Em Portugal, a recolha de pilhas portáteis decorre desde o último trimestre de 2003 (Ecopilhas
2009a); e, até ao início de 2010, a Ecopilhas - Sociedade Gestora de Resíduos de Pilhas e
Acumuladores, S.A., era a única entidade gestora de um sistema integrado de pilhas portáteis
(APA 2013). Trata-se de uma empresa sem fins lucrativos constituída pelos principais
produtores e importadores de pilhas e acumuladores que operam no mercado português e tem
como função assegurar o funcionamento do sistema integrado gerindo um conjunto de
operações que asseguram a recolha selectiva, armazenagem temporária, triagem e reciclagem
das pilhas e acumuladores usados (Ecopilhas 2009a). Em 2007 teve início a triagem das pilhas
em Portugal. Até 2008 a Ecopilhas recorreu à Fernwärme Wien, em Áustria, para a reciclagem




unidade de reciclagem Valdi, em Feurs, França, onde decorreu em 2011 um grave acidente
que levou à sua paragem temporária. Posteriormente começou a ser ponderado o envio das
pilhas para Espanha (Ecopilhas 2009b). Até ao momento não existem processos de reciclagem
de pilhas implementados em Portugal.
Desta análise da legislação em vigor, tanto em matéria de resíduos, como a relativa a pilhas e
acumuladores e respectivos resíduos, resultam aspectos que importa realçar. Por um lado, há
requisitos em termos de metas de recolha, de reciclagem e de protecção do ambiente para
esses resíduos, mas não há processos de reciclagem de pilhas no País e pode fazer sentido vir
a tê-los. Porém, quer nessa hipótese, quer porque se aplicam diferentes processos na Europa,
faz sentido comparar o desempenho ambiental das alternativas de reciclagem, com vista a
melhorar o actual desempenho ambiental da gestão desses resíduos em Portugal. Por outro
lado, havendo a possibilidade de nos desviarmos da hierarquia de opções de gestão para
certos fluxos de resíduos, convém colmatar lacunas de conhecimento científico que pode
apoiar o desenvolvimento de legislação na área de gestão das pilhas usadas. Nessa
perspectiva tem sentido comparar o desempenho ambiental das opções que constam nessa
hierarquia (reciclagem, incineração e deposição em aterro), pelo menos para alguns tipos de
pilhas, como as alcalinas, que pela sua composição parecem gerar consequências pouco




3. ESTADO DA ARTE
3.1. A IMPORTÂNCIA DA APLICAÇÃO DA ACV NA GESTÃO DE RESÍDUOS
A ACV é uma ferramenta de gestão ambiental que permite estudar os aspectos ambientais e
avaliar os potenciais impactos ambientais ao longo do ciclo de vida de um produto, desde a
extracção das matérias-primas, passando pela produção, utilização e até ao seu destino final,
isto é, do berço ao túmulo (cradle-to-grave) (ISO 2006a).
Desde muito cedo foi estudada a possibilidade de utilizar/adaptar a metodologia de ACV, até
então utilizada essencialmente na comparação de produtos, à avaliação de sistemas de gestão
de resíduos, o que constitui a aplicação desta técnica a uma parte específica do ciclo de vida
dos produtos. Nestes casos, o ciclo de vida tem início na etapa em que estes passam a ser
resíduos, e na generalidade dos casos, terá início com a sua deposição/entrega pelo
consumidor numa infra-estrutura do sistema de gestão de resíduos.
A utilização da ACV na área da gestão dos resíduos tem duas finalidades distintas: por um lado
para modelar/avaliar o impacto de um só produto, após o seu uso, quando passa a ser um
resíduo, podendo, inclusive, estudar-se diferentes formas de tratamento (i.e., modelar o
tratamento dum resíduo após o uso desse produto, no âmbito do estudo do ciclo de vida
completo desse produto); e, outra finalidade é a de modelar sistemas de gestão de resíduos,
como, por exemplo, os dos RSU produzidos numa determinada cidade ou região ou mesmo de
fluxos destes resíduos, tais como as embalagens ou as pilhas.
Esta metodologia baseia-se na quantificação das emissões e dos recursos consumidos, e dos
respectivos impactos ambientais associados a um sistema (produto ou serviço), tendo em
conta todo o seu ciclo de vida, i.e., quantifica os recursos consumidos e as emissões
resultantes, e calcula a pressão no ambiente e na saúde humana. Esta abordagem/perspectiva
tem como principal vantagem o facto de assim se evitar que a tentativa de resolver uma
questão ambiental associada a um sistema crie ou aumente outra, ocorrendo assim
transferência de cargas ambientais: por exemplo, reduzir as emissões de gases com efeito de
estufa, mas aumentar a ocupação do solo ou as chuvas ácidas; ou diminuir a quantidade de
resíduos produzidos num processo, mas aumentar o consumo de energia. Este aspecto é
particularmente importante na gestão de resíduos, uma vez que nos sistemas que a realizam
as consequências ambientais por vezes dependem mais dos impactos de processos
auxiliares/secundários (como, por exemplo, a produção de energia ou de combustível) do que
dos processos de tratamento por si mesmo. Além disso, esta perspectiva permite que sejam
conhecidos eventuais benefícios ambientais que são conseguidos em alguns processos do




valorização energética do biogás de um aterro (que substitui a energia obtida por outras
fontes/recursos), ou o material recuperado em processos de reciclagem.
3.2. AS PRIMEIRAS PUBLICAÇÕES DE REFERÊNCIA DE ACV
No início da década de 90 do século XX começaram a surgir as primeiras publicações
dedicadas à ACV. Essa década veio a revelar-se frutífera no desenvolvimento, disseminação e
harmonização da metodologia, bem como na produção científica de aplicações desta técnica
aos mais diversos sectores, essencialmente por parte de comunidades científicas, mas também
entidades governamentais tanto da Europa, como dos Estados Unidos.
A SETAC (Society of Environmental Toxicology and Chemistry) foi pioneira na publicação de
uma estrutura técnica para a ACV (Fava et al 1990) numa altura em que a metodologia ainda
consistia em apenas 3 fases. A publicação de guias, com destaque para a ACV de produtos, foi
quase imediata tanto por parte de investigadores da Europa (Heijungs et al 1992, van den Berg
et al 1995) e dos Estados Unidos (Keoleian 1994), como por entidades governamentais da
Europa (Nordic Council of Ministers 1992, Lindfors et al 1995), dos Estados Unidos (Keoleian
and Menerey 1993) mas também pela SETAC (Consoli et al 1993), pela UNEP - United Nations
Environment Programme (Heijungs et al 1996) e pela Agência Europeia do Ambiente (Jensen
et al 1997).
Foi também nessa década que surgiu a primeira norma ISO dedicada a esta temática – ISO
14040:1997, Environmental management – Life cycle assessment – Principles and Framework
(ISO 1997). Na década seguinte, a publicação de guias sobre a metodologia já foi menos
frequente, com destaque de – Guinée 2002, um guia operacional – e são publicadas novas
normas ISO: ISO 14040:2006, Environmental Management – Life Cycle Assessment –
Principles and Framework (ISO 2006a) e ISO 14044:2006, Environmental Management – Life
Cycle Assessment – Requirements and guidelines (ISO 2006b). Paralelamente, foi decorrendo
a publicação de guias mas sobre questões específicas da metodologia tal como o inventário
(Vigon et al 1993), a qualidade dos dados (Fava et al 1992a, Bakst et al 1995) e a avaliação de
impactos (Fava et al 1992b).
3.3. AS PRIMEIRAS PUBLICAÇÕES DE ACV NA ÁREA DOS RESÍDUOS
Segundo Morrisey and Brown 2004, a modelação de sistemas de gestão de resíduos, que terá
começado no início dos anos 70 do século XX, já na década de 90 passou a ter em conta o
princípio da gestão integrada de resíduos sólidos e as questões ambientais. Desde cedo se
levantou a questão da abordagem aos resíduos, utilizada em estudos de ACV, não ser a
adequada (Finnveden 1992, Sundqvist 1998). A primeira publicação inteiramente relacionada




como os chamados balanços ecológicos podem servir de instrumento à avaliação de
alternativas de gestão de resíduos (Franke et al 1993). Desde então reconheceu-se a utilidade
da ACV na avaliação do desempenho ambiental de sistemas e processos de gestão de
resíduos; assim, diversas instituições, tais como agências do ambiente, universidades e
empresas, desenvolveram vários modelos e programas informáticos com esse objectivo, e
surgiram diversos grupos de trabalho que se dedicaram a esta temática, tal como projectos de
investigação de dimensões consideráveis e inúmeros estudos, o que, aumentou
significativamente a quantidade de publicações nesta área. A intensificação dos estudos ao
longo dos anos parece também correlacionar-se bem com a intensificação da política de
gestão de resíduos na Europa e com a implementação das normas ISO para essa metodologia.
Tudo leva a crer que as políticas europeias influenciaram o aumento da utilização de ACV na
área de gestão de resíduos sólidos após 2008 (Laurent et al 2014).
Mas já em 1996, a Comissão Europeia, atenta à problemática ambiental da gestão dos
resíduos, e, conjugando esta com a componente económica, lançou um documento
prospectivo sobre instrumentos e objectivos até ao ano 2000 (European Commission 1996).
Os países nórdicos desde cedo sobressaíram no interesse por esta área de investigação. Em
1999, Sundqvist publicou um relatório sob a forma de guidelines, que é o resultado da terceira
e última fase de um projecto financiado pelo Swedish Waste Research Council (AFR) da
Agência de Protecção do Ambiente da Suécia (Sundqvist 1999). Nas fases anteriores
estudaram-se hipóteses e aspectos metodológicos (Sundqvist et al 1994, Sundqvist et al 1997,
Finnveden and Huppes 1995, Finnveden et al 1995, Finnveden 1996). Também da Finlândia
surge uma publicação com orientações sobre a utilização da ACV no sector da gestão de
resíduos (Bjarnadóttir et al 2002).
3.4. ALGUNS PROJECTOS GOVERNAMENTAIS E ESTUDOS DE CASO REGIONAIS E MUNICIPAIS DE
UTILIZAÇÃO DA ACV NA GESTÃO DE RESÍDUOS
Esta técnica começou desde cedo a ser usada em vários países para avaliar diferentes
estratégias de gestão integrada de resíduos sólidos e para avaliar alternativas de tratamento
para fracções específicas de resíduos, bem como a ser tema de conferências internacionais.
Ainda na década de 90 começaram os primeiros projectos governamentais de onde resultaram
diversas publicações relativas a diversos aspectos desses estudos e a diferentes processos de
gestão de resíduos. A Agência do Ambiente dos Estados Unidos (USEPA) promoveu o
desenvolvimento de uma ferramenta de ajuda à decisão para avaliar o custo e o desempenho
ambiental de estratégias de gestão integrada de RSU (RTI and NCSU 2000a). Desse projecto




RTI and NCSU 2000c, RTI and NCSU 2000d, RTI and NCSU 2000e, RTI and NCSU 2000f, RTI
and NCSU 2000g, RTI and NCSU 2000h, RTI and NCSU 2000i, RTI and NCSU 2000j).
Também a Agência do Ambiente do Reino Unido desenvolveu um projecto de aplicação da
ACV à gestão dos resíduos e publicou vários relatórios sobre diversas etapas e processos do
estudo (Nichols and Aumônier 1997, Dobson 2000, Aspinwall & Company and Shanks &
McEwan [Waste Services] Ltd. 2000, ADAS Environmental and AEA Technology Environment
2000, Tebodin et al 2000, WS Atkins Consultants Ltd. et al 2000, Transport Research
Laboratory and AEA Technology Environment 2000, Chem Systems and AEA Technology
Environment 2000, AEA Technology Environment 2000, Pira International 2000).
Em 2000 é publicado o plano de gestão de resíduos de Bristol, no qual se refere a utilização da
ACV (Bristol City Council 2000); e o plano de gestão de resíduos perigosos da Holanda
também teve como base esta metodologia (Tukker 1999a, Tukker 1999b, Tukker 2000).
Desde o final da década de 90, as publicações relativas à análise de cenários, estratégias ou
optimização da gestão de RSU são numerosas e aplicadas a diversos países, regiões e
municípios: Reino Unido (Powell et al 1996), Malásia (Hassan et al 1999), Espanha (Rodriguez-
Iglesias 2003, Muñoz et al 2004, Güereca et al 2006, Bovea et al 2010), Suécia (Holmgren and
Henning 2004, Eriksson et al 2005), Itália (Di Maria and Saetta 2004, Del Borghi et al 2007,
Buttol et al 2007), Brasil (Mendes et al 2004), Dinamarca (Kirkeby et al 2006a), Alemanha
(Wittmaier et al, 2009), Turquia (Özeler et al 2006, Banar et al 2009), Singapura (Tan and Khoo
2006), Tailândia (Chaya and Gheewala 2007), Kuwait (Al-Salem and Lettieri 2009), China
(Hong et al 2006, Wei et al 2009, Zhao et al 2009a, Hong et al 2010) e Lituânia (Luoranen et al
2009, Miliute et al 2010).
Os países da Europa são os que mais produziram estudos de ACV de sistemas de gestão de
resíduos sólidos, reflectindo a existência de comunidades activas, um interesse público nos
resultados para apoio à decisão e um permanente foco político na optimização ambiental da
gestão de resíduos sólidos (Laurent et al 2014). No entanto há aspectos a ter em conta quando
se analisam os seus resultados. Clift et al (2000) resumem a metodologia desenvolvida e
usada pela Agência do Ambiente do Reino Unido e salientam a necessidade de se ter em
conta as condições locais neste tipo de estudos devido à grande influência que poderão ter nos
resultados. Esta ideia é ainda hoje muito defendida. Da análise de vários estudos de ACV
publicados, Laurent et al (2014) conclui que os resultados são fortemente dependentes do
contexto ou especificidades locais dos sistemas de gestão de resíduos, o que desafia a
utilidade e relevância de generalizações a partir de estudos já realizados e acrescenta que a
força da ACV reside na sua capacidade em reproduzir as condições locais e tê-las em conta na




3.5. VARIANTES DA UTILIZAÇÃO TRADICIONAL DA ACV NA GESTÃO DE RESÍDUOS
Também já desde o final da década de 90, alguns estudos, além da componente ambiental
incluem a componente económica e são oriundos da Finlândia (Tanskanen et al 1998), da
Suécia (Eriksson 2003), de Áustria (Beigl e Salhofer 2004), da Indonésia (Aye and Widjaya
2006), do Reino Unido (Emery et al 2007) e da Coreia do Sul (Kim et al 2009, Carlsson 2005).
Nesta vertente económica é de destacar a utilização da ACV para avaliar uma proposta de taxa
de incineração de resíduos, e, eventualmente, optimizar essa taxa, no âmbito de aplicação
duma política nacional de gestão de resíduos (Björklund e Finnveden 2007).
Alguns estudos focam apenas a emissão de gases com efeito de estufa, de Tailândia
(Liamsanguan e Gheewala 2008), de China (Zhao et al 2009b) e Paquistão (Batool e Chuadhry
2009).
A diversidade de aplicações desta técnica, reflectida nos estudos publicados, é significativa. Já
há também estudos de caso dedicados às políticas de redução de resíduos, em Taiwan (Su et
al 2010), à gestão de resíduos em mercados tradicionais na Indonésia (Aye e Widjaya 2006), à
gestão de resíduos em zonas industriais, 1st Macrolotto of Prato (Tarantini et al 2009) e
também à gestão de resíduos hospitalares (Zhao et al 2009c, Qing et al 2006). Há também
vários estudos de caso dedicados ao processo de recolha e/ou transporte de resíduos
(Edwards e Schelling 1999, Brambilla Pisoni et al 2009, Larsen et al 2009, Ulukan e Kop 2009,
Wada et al 2009, Larsen et al 2010). Mesmo assim, é ainda actualmente considerada
insuficiente a utilização da ACV na avaliação de actividades relacionadas com a prevenção dos
resíduos mas hoje a ACV é considerada uma boa resposta à integração de questões
ambientais na análise de sistemas e estratégias de gestão de resíduos (Laurent et al 2014).
3.6. ALGUNS MODELOS E PROGRAMAS INFORMÁTICOS DE ACV PARA A ÁREA DOS RESÍDUOS
Como anteriormente referido, o interesse pela utilização da ACV na avaliação do desempenho
ambiental de sistemas e processos de gestão de resíduos levou algumas entidades a
desenvolver modelos e programas informáticos com esse objectivo. Estão entre os mais
conhecidos: ORWARE (Dalermo et al 1997, Eriksson et al 2002), EPIC/CSR (Haight 1999,
2004, EPIC & CSR, 2000), MSW-DTS (Weitz et al 1999, Thorneloe et al 2007), WIZARD
(Ecobilan 1997), IWM-2 (McDougall et al 2001), LCA IWM (Den Boer et al 2005, 2007), WRATE
(Gentil et al 2005) e EASEWASTE (Kirkeby et al 2006b). Programas informáticos de ACV mais
generalistas, como o Simapro (www.pre-sustainability.com/simparo) e o Gabi (www.gabi-
software.com), também permitem a modelação deste tipo de sistemas e são utilizados com
alguma frequência.
O aparecimento de vários modelos e programas informáticos de aplicação da ACV à gestão de




a ser questionadas, pois observaram-se algumas discrepâncias entre os resultados obtidos
com os diferentes modelos. Surgiram então estudos de comparação desses modelos
particularmente ao nível de questões metodológicas, parâmetros e hipóteses (Björklund et al
2010, Gentil et al 2010) mas também em termos da sua aplicação a um determinado sistema
de gestão de resíduos (Hansen and Christensen 2006, Winkler 2004, Winkler and Bilitewski
2007, Rimaityté et al 2007). Mais recentemente, estudos de revisão bibliográfica de aplicação
da ACV à gestão de resíduos referem que a pouca concordância nas conclusões dos estudos
se deve à forte dependência das condições locais como a composição dos resíduos e o
sistema energético, o que impede uma generalização significativa dos resultados de ACV tal
como a encontramos na hierarquia dos resíduos. Assim, é recomendado que as partes
interessadas considerem a ACV uma ferramenta que, pela sua capacidade em capturar as
condições locais específicas na modelação dos impactos ambientais e benefícios de um
sistema de gestão de resíduos, permite identificar problemas críticos e propor opções de
melhoria adaptadas às especificidades locais (Laurent et al 2014).
3.7. A ACV NA AVALIAÇÃO DE PROCESSOS DE SISTEMAS DE GESTÃO DE RESÍDUOS – DEPOSIÇÃO
EM ATERRO
A modelação de cenários e estratégias implicou o desenvolvimento paralelo de estudos sobre
cada um dos processos incluídos na gestão de resíduos, pelo que são numerosos os que
abordam apenas um processo de tratamento de resíduos, tanto ao nível do desenvolvimento
da metodologia a aplicar e discussão de questões específicas, como de estudos de caso para
determinadas unidades em funcionamento ou planeadas.
Para os aterros há exemplos de inventários (Rousseau et al 1997) e de desenvolvimento e
aplicação da metodologia (Rieradevall et al 1997, Kirkeby et al 2007, Obersteiner et al 2007,
Manfredi et al 2009, Manfredi et al 2010a) logo desde cedo e ao longo dos anos. Para este
processo é de destacar a discussão de aspectos particulares como a modelação específica
para materiais ou fluxos de resíduos (Bez et al 1998, Nielsen and Hauschild 1998, Manfredi et
al 2010b), e em particular para os metais (Finnveden 1996); o horizonte temporal e as
emissões a longo prazo (Zimmermann 1995, Finnveden and Nielsen 1999, Hauschild et al
2008, Laner 2009); e a alocação (Eggels e van der Ven 1995). É frequente a utilização da ACV
na comparação de tecnologias (Ménard et al 2004, Wanichpongpan and Gheewala 2007,
Manfredi e Christensen 2009, Manfredi et al 2009) ou numa vertente ainda mais aplicada, em
estudos do desempenho ambiental de aterros específicos já existentes (Niskanen et al 2009,




3.8. A ACV NA AVALIAÇÃO DE PROCESSOS DE SISTEMAS DE GESTÃO DE RESÍDUOS –
INCINERAÇÃO
No caso da incineração também existe uma grande diversidade de publicações. Desde o
desenvolvimento da metodologia a aplicar considerando os aspectos ambientais (Finnveden et
al 2005, Morselli et al 2005, Finnveden et al 2000, Liamsanguan and Gheewala 2007) mas
também aspectos económicos (Harrison 1997), a avaliação de aspectos ambientais específicos
como a recuperação de energia e as emissões de CO2 (Otoma et al 1997), até à avaliação de
determinados processos específicos desse sistema como o tratamento de gases (Chevalier et
al 2003, Damgaard et al 2010) ou a deposição e/ou tratamento de resíduos da incineração
(Astrup et al 2006, Birgisdóttir et al 2007, Toller et al 2007). Questões particularmente
estudadas para o sistema de incineração de resíduos são a dependência temporal e geográfica
(Hellweg 2000, Hellweg et al 2001) e as diferenças geográficas e tecnológicas pelo uso de
modelos de processos (Ciroth et al 2002a, 2002b).
Muito frequente é também a avaliação de estratégias ou tecnologias alternativas de incineração
(Consonni et al 2005a, 2005b), com exemplos para a Suíça (Hellweg et al 2001), Noruega
(Bergsdal et al 2005), Itália (Scipioni et al 2009, Morselli et al 2008), China (Chen and
Christensen 2010), e mesmo de novas tecnologias (Carpentieri et al 2005, Di Maria and
Fantozzi 2004).
Nesta área da incineração, também os sistemas para RDF começam a ser estudados, para
Itália (Corti and Lombardi 2001) e é comparada a incineração de resíduos com outros
combustíveis para a produção de energia térmica (Eriksson et al 2007).
3.9. A ACV NA AVALIAÇÃO DE FLUXOS DE PRODUTOS E DE MATERIAIS
A ACV na área dos resíduos também tem sido muito utilizada na avaliação de fluxos de
produtos ou de materiais. Um dos fluxos a que foi dada muita atenção é o do papel, por
exemplo na comparação de alternativas de gestão (Galeano 1995, Grieg-Gran e Gadhvi 1997,
Finnveden e Ekvall 1998, Ekvall e Finnveden 2000, Tanskanen e Dahlbo 2001, 5 et al 2004,
Dahlbo et al 2005, Dahlbo et al 2007) e também na discussão de alguns aspectos
metodológicos a ter em conta na avaliação (Ekvall 1999a, Ekvall 1999b, Merrild et al 2008).
Existem relatos de estudos interessantes realizados para determinadas regiões: Mumbai-India
(Sharma 2000), Australia (James et al 2002, Pickin et al 2002), Dinamarca (Schmidt et al 2007)
e também de revisões de estudos (European Topic Centre on Waste and Material Flows 2004,
Villanueva and Wenzel 2007).
Certamente o fluxo de resíduos mais analisado em estudos de ACV é o das embalagens de
plástico onde se comparam diferentes alternativas de gestão (Wollny et al 2001, Heyde et al




reciclagem em si (Heyde et al 1999) e a comparação entre processos de reciclagem é também
frequente (Arena et al 2003, Song et al 1999, Perugini et al 2004, Perugini et al 2005, Moriguchi
2007). Em alguns casos comparam-se embalagens alternativas para uma determinada
aplicação como por exemplo para bebidas carbonatadas (Ayalon et al 2000, Romero-
Hernández et al 2009), para sacos de compras (Khoo e Tan 2010) ou copos descartáveis
(Häkkinen e Vares 2010) sempre com o foco na gestão dos seus resíduos.
Em outros casos os estudos tratam fluxos de materiais e não de produtos, por exemplo o
plástico (Mølgaard 1995, Eriksson e Finnveden 2009), o alumínio (Edwards e Schelling 1996)
ou o papel e o plástico (Hunt 1995).
Um fluxo estudado e que marcou a experiência da ACV nesta área não só pela sua importância
em termos de quantidade depositada nos aterros do Reino Unido como pela sua divulgação é o
das fraldas descartáveis (Aumônier e Collins 2005).
Para Portugal estão disponíveis alguns estudos específicos para resíduos de embalagens
(Ferrão et al 2014), pneus usados (Ferrão et al 2007, Freire et al 2000) e para veículos em fim
de vida (Ferrão et al 2006).
3.10. A ACV NA AVALIAÇÃO DE FLUXOS DE PRODUTOS E DE MATERIAIS: PILHAS E
ACUMULADORES
Também para o fluxo das pilhas e acumuladores existem alguns estudos baseados na ACV:
para comparar o impacto ambiental de pilhas primárias e recarregáveis (Lankey e McMichael
2000, Parsons 2007); para analisar processos de reciclagem para baterias de níquel-cádmio
(Rydh e Karlström 2002) e de chumbo (Daniel et al 2003, Salomone et al 2005); comparar
alternativas de gestão de resíduos destas últimas (Daniel e Pappis 2008); e também para
discussão de alguns aspectos sobre baterias de lítio para veículos eléctricos (Zackrisson et al
2010).
A utilização da ACV na justificação de alternativas de gestão de fluxos específicos de resíduos
já é reconhecida a nível legal, tal como anteriormente exposto, em particular na nova Directiva-
Quadro dos resíduos. Para o caso específico das pilhas domésticas, a inexistência de estudos
deste tipo que permitam avaliar as consequências ambientais das alternativas de gestão e
assim justificar opções foi um factor limitante nesta abordagem, tal como referido no estudo
realizado pela BIO Intelligence Service para a Comissão Europeia em 2003 com o objectivo de
realizar uma análise dos impactos económicos, ambientais e sociais de diferentes opções
políticas sobre gestão de pilhas e acumuladores (Labouze e Monier 2003). Também a falta de
informação e de dados científicos que permitam realizar estes estudos foi mencionada no




Affairs (Defra) com o objectivo de comparar opções para implementação da proposta de
directiva sobre pilhas (ERM 2006).
O interesse governamental pelo impacto das alternativas de gestão para pilhas usadas
conduziu à realização de estudos bastantes extensos em alguns países europeus, como no
Reino Unido (ERM 2006), na Bélgica (Briffaerts et al 2006, 2009) e na Holanda (AOO 2002a,
2002b) e também a Comissão Europeia tem promovido o desenvolvimento do conhecimento
nesta área (Comissão Europeia, 2009).
O estudo da ERM (ERM 2006) anteriormente referido surge na sequência da aprovação, pelo
Conselho de Ministros da EU, da proposta de directiva sobre pilhas e acumuladores. Foi
encomendado pelo UK Department for Environment Food and Rural Affairs (Defra) e teve como
objectivo informar acerca dos custos e benefícios de várias opções para implementar, no Reino
Unido, a recolha e reciclagem de pilhas portáteis como previsto nessa proposta de directiva.
Esse estudo utiliza a ACV, com uma posterior avaliação económica das alternativas de gestão
das pilhas entre 2006 e 2030. Foram definidos vários cenários de recolha e de reciclagem, num
total de 9, comparados com um cenário de base em que foi assumida a gestão das pilhas nos
resíduos indiferenciados (89% para aterro e 11% para incineração). A avaliação de impactos foi
realizada para as seguintes categorias de impacto: depleção de recursos abióticos,
aquecimento global, depleção da camada de ozono, toxicidade humana, aquática e terrestre,
acidificação e eutrofização. O estudo mostra que o aumento da reciclagem de pilhas é benéfico
para o ambiente, devido à recuperação de metais, no entanto, é conseguida a um custo
financeiro significativo quando em comparação com a eliminação. Adicionalmente as
estimativas mostram que a implementação da directiva proposta irá resultar num aumento
significativo dos custos de gestão de resíduos das pilhas mas com alguma economia nos
custos financeiros quantificados para os aspectos ambientais e sociais (ERM 2006).
No estudo de Briffaerts et al (2006, 2009), são comparados dois cenários de tratamento
hidrometalúrgico (Revabat e Revatech) e dois pirometalúrgico (Batrec e Valdi) a partir de uma
composição média dos resíduos de pilhas belgas. Foi usado o método de avaliação de
impactos Eco-indicator 1999. Cada cenário de tratamento resulta numa taxa de reciclagem
específica assim como em diferentes impactos ambientais e benefícios. Nos cenários de
tratamento hidrometalúrgico o foco recai na reciclagem de Zinco e de Ferro e ao permitir a
reciclagem de manganês, o consumo de energia aumenta consideravelmente. Ambos os
processos pirometalúrgicos reciclam zinco, ferro e manganês. Segundo o estudo, nenhum dos
cenários de tratamento tem um desempenho global melhor ou pior do que os outros, cada
opção tem vantagens e desvantagens específicas. Além disso, considera que a eficiência de





Em 2002 foi realizado um estudo de avaliação do ciclo de vida comparativo de quatro opções
de tratamento de resíduos de pilhas recolhidos na Holanda (AOO 2002a, 2002b): Batrec, Valdi,
Nedstaal (produção de aço em forno de arco eléctrico) e Zimaval (tratamento hidrometalúrgico
que produz zinco metálico). Foi utilizado o método de avaliação de impactos CML. O estudo
concluiu que Valdi e Batrec têm um melhor desempenho que Nedstaal e Zimaval. No caso de
Valdi, o principal impacto ambiental foi devido às emissões de mercúrio pois em 2002 a
instalação ainda não estava equipada com filtro de carvão ativado (AOO 2002a). No caso de
Batrec, os resultados foram negativamente influenciados pela produção relativamente elevada
de resíduos. O estudo promovido pela Comissão Europeia (Comissão Europeia 2009) constitui
uma excelente compilação de dados e informação técnica acerca da reciclagem de pilhas.
Em Portugal, até à data, não há conhecimento de qualquer estudo para este fluxo de resíduos
e são poucos os estudos publicados de ACV aplicada à gestão de resíduos (Xará et al 2005,
Pires et al 2011). Os estudos de pilhas públicos e anteriormente referidos são um bom ponto
de partida mas não são válidos para a realidade de Portugal pelo facto de os sistemas serem
significativamente diferentes pois têm em conta especificidades de cada país, desde os




4. OBJECTIVOS DA TESE
A tomada de decisão relativa a problemas de gestão de resíduos é tradicionalmente sustentada
em questões económicas. Apesar de ser reconhecida a necessidade de adicionalmente
integrar aspectos ambientais e sociais nesta tomada de decisão, nem sempre está disponível a
informação que o permita. Em relação à componente ambiental, estão já em uso algumas
ferramentas para este fim mas existem lacunas no conhecimento que condicionam a sua
utilização.
O objectivo geral do presente trabalho é fornecer elementos, de carácter ambiental, de ajuda à
decisão acerca da melhor opção para gerir pilhas alcalinas domésticas usadas.
Para esse efeito propõe-se avaliar o impacto ambiental associados a três alternativas de
gestão dessas pilhas recolhidas em Portugal continental: (1) deposição em aterro; (2)
incineração com valorização energética; e, (3) reciclagem.
Devido à inexistência da informação relativa às cargas ambientais associadas à deposição em
aterro e à incineração de pilhas, tornou-se fundamental desenvolver conhecimento nesta área,
principalmente na caracterização das pilhas e de algumas emissões específicas resultantes do
seu tratamento, pelo que foram definidos objectivos específicos para o trabalho laboratorial a
desenvolver neste âmbito:
– Caracterização de pilhas alcalinas usadas em Portugal continental;
– Identificação e quantificação de algumas emissões associadas à incineração dessas pilhas;
– Identificação e quantificação de algumas emissões resultantes da deposição em aterro
dessas pilhas.
Os resultados deste trabalho laboratorial foi utilizado na modelação de processos de
incineração e de deposição em aterro de resíduos, tendo em conta as características dos
processos existentes em Portugal continental, com vista à identificação e quantificação de
recursos e emissões que resultam do tratamento deste fluxo de resíduos.
Pelo facto de não existir em Portugal nenhuma solução implementada para reciclar este tipo de
pilhas, neste estudo são considerados três processos europeus de reciclagem, cuja
caracterização foi obtida, quer através de dados publicados na literatura, quer também através
de contactos estabelecidos com as entidades envolvidas.
Os resultados obtidos foram usados para a avaliação do impacto ambiental das três
alternativas referidas para a gestão das pilhas, usando a metodologia de Avaliação do Ciclo de




Adicionalmente, foi determinado o perfil ambiental da gestão das pilhas usadas em Portugal
continental, onde coexistem as três alternativas. Foram analisadas duas situações
denominadas Perfil ambiental 2012 e Perfil ambiental 2016 que diferem na proporção de pilhas
encaminhada para cada destino. A fracção encaminhada para reciclagem corresponde ao




5. O INTERESSE EM REALIZAR O PRESENTE ESTUDO
O resultado deste estudo e a informação sistematizada que resulta da sua realização (em
particular, a relativa à discriminação dos processos abrangidos em cada alternativa e à
identificação e quantificação de recursos e emissões associadas) têm, por certo, várias
utilizações.
O desempenho ambiental das alternativas de gestão de pilhas usadas tendo em conta várias
questões ambientais (definidas pelas categorias de impacto escolhidas na fase de avaliação
dos impactos) e os diferentes compartimentos do ambiente (ar, água e solo) fornece com
certeza uma base para o estabelecimento da forma de gestão mais adequada para esses
resíduos. Ao mesmo tempo, ao identificar os aspectos ambientais mais significativos, e,
consequentemente, as vantagens e desvantagens ambientais de cada alternativa, podem-se
definir oportunidades de melhoria para cada uma.
Adicionalmente, ao conhecer o perfil ambiental da gestão das pilhas alcalinas usadas em
Portugal continental onde coexistem as três alternativas referidas melhora o suporte científico
usado na definição de políticas de gestão destes e de outros resíduos, e, em particular, na
identificação da melhor opção para a gestão destes resíduos à luz da legislação em vigor.
Neste âmbito, o estudo destina-se a todos os que estiverem interessados em conhecer o
impacto ambiental potencial dos modelos estudados, particularmente aos membros de
entidades envolvidas na definição de políticas ambientais e na gestão destes resíduos. Mas
também poderá ser útil a todos aqueles a quem importa conhecer vantagens e desvantagens
ambientais (oportunidades de melhoria) de cada alternativa, tais como os actores dos
diferentes processos incluídos no estudo, seja os que fazem o transporte das pilhas, seja os
dos processos de deposição em aterro, da incineração e da reciclagem.
Dado que este estudo é um trabalho de investigação é expectável que os resultados sejam
utilizados em afirmações comparativas para divulgação pública, em particular em
comunicações de carácter técnico e científico.
Como já se referiu anteriormente, a legislação apresenta a reciclagem dos resíduos como uma
alternativa preferencial à valorização energética e à deposição em aterro, mas deixa em aberto
a necessidade/possibilidade de avaliar a vantagem ambiental do cumprimento da hierarquia de
gestão. Ou seja, para determinados fluxos de resíduos, convém avaliar essa vantagem
recorrendo à análise do ciclo de vida, o que implica conhecer as cargas ambientais associadas
às diferentes alternativas ao longo do seu ciclo de vida, isto é, desde que são descartados até
que as emissões resultantes do seu tratamento sejam parte integrante do ambiente. Na análise




de tratamento em si mesmo (reciclagem, incineração e deposição em aterro), mas também
todos os outros que são necessários para que esses tenham lugar, tais como os de transporte,
os de produção de energia e de materiais auxiliares, aplicando, assim, a perspectiva do ciclo
de vida a estes resíduos.
Além disso, para alguns resíduos, tais como para as pilhas alcalinas, que são parte integrante
do fluxo de resíduos de pilhas e acumuladores usados, podem ser identificadas razões
adicionais que motivam e justificam este tipo de avaliação.
Este fluxo de resíduos inclui grande diversidade de produtos tanto em termos estruturais, como
pilhas de botão até acumuladores industriais, como em termos de composição e perigosidade
dos seus constituintes para o ambiente, desde pilhas alcalinas e de zinco-carvão, consideradas
pouco poluentes, até às que contêm substâncias com reconhecido efeito negativo no ambiente,
como são o mercúrio, chumbo e cádmio (Commission of the European Communities, 2003).
A obrigatoriedade de recolha e reciclagem prevista na actual legislação aplica-se a todas as
pilhas portáteis (e não apenas às classificadas como perigosas como acontecia na legislação
precedente), não pela sua perigosidade ou potencial impacto ambiental, mas porque os
modelos de recolha para todas as pilhas portáteis mostraram ser mais eficientes do que
esquemas de recolha separada de tipos específicos de pilhas, pois os consumidores mostram
dificuldade em identificar, e, por isso, separar as pilhas perigosas das não-perigosas. Esta foi a
principal razão para o alargamento da recolha selectiva e reciclagem a todos os tipos de pilhas
portáteis (Commission of the European Communities 2003). Também estão definidas metas
europeias para a recolha selectiva e reciclagem de todos os tipos de pilhas portáteis (Official
Journal of the European Union 2006), em que se incluem as alcalinas, mas as pilhas que não
são recolhidas selectivamente têm a incineração ou a deposição em aterro como destino mais
provável. E, no passado, há casos referidas na literatura, tal como aconteceu pelo menos na
Suécia e na Alemanha, em que apesar de recolhidas selectivamente, as pilhas foram
encaminhadas para deposição em aterro (Commission of the European Communities 2003), o
que, no cumprimento da actual legislação, já não seria possível perante a obrigatoriedade da
sua reciclagem.
Na justificação da actual legislação na área das pilhas é reconhecida a falta de conhecimento
científico, ou, pelo menos, de dados específicos, em particular de estudos de ACV
(Commission of the European Communities 2003) que suportem totalmente as directrizes
adoptadas.
Assim, parece justificável e útil fazer a avaliação das cargas ambientais de alternativas de




6. ESTRUTURA DA TESE
O Capítulo 1 – Introdução apresenta-se em seis secções, começando pelo enquadramento
legal e político da perspectiva/conceito do ciclo de vida e da avaliação do ciclo de vida, isto é,
pelos diplomas legais que fazem referência à perspectiva/conceito do ciclo de vida ou à
metodologia de Avaliação do Ciclo de Vida, tendo por objectivo demonstrar a importância e o
enquadramento temporal do ciclo de vida (conceito ou avaliação) na legislação e nas políticas
ambientais em vigor em Portugal, em particular na área da gestão dos resíduos. A segunda
secção apresenta a situação da gestão das pilhas usadas em Portugal continental.
Seguidamente apresenta-se e discute-se o estado da arte da ACV na gestão de resíduos,
focando, em particular, a metodologia e a sua aplicação na avaliação de alternativas de gestão
de resíduos e na avaliação de processos, bem como aplicações encontradas na área que é
objecto deste trabalho. Daqui resultam os objectivos da tese, e o interesse em realizar o
presente estudo.
Esta secção em que se apresenta a estrutura da tese encerra o capítulo 1.
O Capitulo 2 – Caracterização laboratorial das pilhas alcalinas domésticas é constituído
por um artigo publicado na revista Waste Management [Characterization of spent AA household
alkaline batteries, 26 (2006), 466-476 (Almeida, Manuel Fonseca; Xará, Susana; Delgado,
Julanda; Costa, Carlos)] e apresenta o estudo laboratorial para caracterização física e química
das pilhas alvo. A necessidade de realização deste estudo foi identificada logo no início deste
trabalho, pois não estavam disponíveis informações sobre todas as características das pilhas
essenciais às fases posteriores do trabalho proposto. Além disso, verificou-se ulteriormente
que algumas das informações disponibilizadas pelo próprio produtor não correspondiam às
obtidas no decurso das análises efectuadas.
O Capítulo 3 – Estudo laboratorial de algumas emissões resultantes da queima das pilhas
é também um artigo publicado na revista Waste Management [Laboratory study on the
behaviour of spent AA household alkaline batteries in incineration, 29 (2009), 342-349
(Almeida, Manuel Fonseca; Xará, Susana; Delgado, Julanda; Costa, Carlos)] que apresenta
resultados de ensaios realizados com vista à quantificação de algumas emissões decorrentes
da queima de pilhas. Com estes e com a interpretação dos resultados relativos à composição
já anteriormente obtidos, desenvolveu-se informação sobre emissões potenciais das pilhas
quando submetidas ao processo de incineração, informação necessária ao inventário
associado a esta alternativa de gestão das pilhas usadas.
No Capítulo 4 – Estudo laboratorial do potencial de lixiviação das pilhas incluem-se dois
artigos, um publicado na revista Waste Management [Laboratory study on the leaching potential




Manuel Fonseca; Costa, Carlos)] e o outro na revista Journal of Material Cycles and Waste
Management [Laboratory study on the leaching potential of spent alkaline batteries using a
MSW landfill leachate, (2013) 15:61–72 (Xará, Susana; Delgado, Julanda; Almeida, Manuel
Fonseca; Costa, Carlos)]. Os ensaios de lixiviação realizados colmataram a necessidade de
informação, até à data não disponível, sobre emissões potenciais associadas à deposição
desse tipo de pilhas em aterro. O trabalho laboratorial realizado foi tido como crucial para a
realização dum estudo com a qualidade pretendida, baseado em dados concretos e não
somente em suposições.
O Capítulo 5 – Reciclagem de pilhas alcalinas inclui um artigo publicado no The International
Journal of Life Cycle Assessment [Life cycle assessment of alternatives for recycling abroad
alkaline batteries from Portugal, (2014) 19:1382–1408 (Xará, Susana; Almeida, Manuel
Fonseca; Costa, Carlos)], que compara o potencial impacto ambiental de três alternativas para
a reciclagem no estrangeiro das pilhas alcalinas domésticas recolhidas em Portugal
continental. Essas alternativas foram identificadas junto das entidades responsáveis por esta
área: para duas dessas já foram enviadas pilhas recolhidas em Portugal para reciclagem e o
outro processo corresponde a uma opção em análise para o futuro.
O Capitulo 6 – Avaliação comparativa de alternativas de gestão de pilhas alcalinas
usadas é o penúltimo capítulo deste trabalho que apresenta o estudo de caso final que
compara as alternativas de deposição em aterro, incineração e reciclagem das pilhas alcalinas
domésticas recolhidas em Portugal continental. Este estudo está em processo de publicação.
Estes dois últimos estudos, dos capítulos 5 e 6, realizaram-se segundo os princípios (ISO
14040:2006) e os requisitos (ISO 14044:2006) estabelecidos nas normas de referência.
O Capitulo 7 – Conclusões e proposta de trabalho futuro é o que encerra este texto com a
súmula das conclusões do trabalho realizado, sugestões sobre algumas oportunidades de
melhoria do actual sistema de gestão das pilhas alcalinas em Portugal continental e directrizes
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CARACTERIZAÇÃO LABORATORIAL DAS PILHAS
ALCALINAS DOMÉSTICAS
Resumo
O trabalho apresentado neste capítulo tem como objectivo a identificação dos componentes
estruturais de pilhas alcalinas domésticas usadas, formato AA, bem como a quantificação de
algumas das suas características: massa; teores de humidade, cinzas, zinco e óxido de zinco
no ânodo, manganês no cátodo, hidróxido de potássio nos componentes internos; teor de
metais pesados em diversos componentes; e o poder calorífico dos papéis, do cátodo e do
ânodo.
Como esperado, o cátodo, o ânodo e a estrutura exterior de aço são os principais contribuintes
para a massa média de 23,5 g. O cátodo é também o principal responsável para o poder
calorífico das pilhas bem como para o seu teor em metais pesados. Foram detectados baixos
níveis de mercúrio para estas pilhas consideradas mercury-free. Os teores de zinco e de óxido
de zinco no ânodo são muito variáveis. Os resultados obtidos foram comparados com
informações sobre pilhas alcalinas obtidas na literatura de 1993 a 1995; é facilmente
perceptível uma evolução positiva na sua produção. Os dados do produtor das pilhas
estudadas mostram algumas discrepâncias em relação aos resultados deste trabalho
laboratorial.
CAPÍTULO 2
















ESTUDO LABORATORIAL DE ALGUMAS EMISSÕES
RESULTANTES DA QUEIMA DAS PILHAS
Resumo
A avaliação quantitativa de emissões provenientes da incineração é essencial quando estudos
de Avaliação do Ciclo de Vida (ACV) consideram este processo como uma solução de fim de
vida para alguns resíduos. Assim, o objectivo deste trabalho é quantificar as principais
emissões gasosas produzidas quando pilhas alcalinas usadas são incineradas. Com este
objectivo, as pilhas foram mantidas durante 1 hora a 1273 K num tubo de aço refractário
mantido num forno eléctrico horizontal com controlo de temperatura. Numa das extremidades
desse tubo a entrada de um fluxo de ar constante assegura a presença de oxigénio e conduz
as emissões gasosas a um sistema de filtro seguido por um conjunto de dois borbulhadores
contendo uma solução aquosa de 10% (v/v) de ácido nítrico. Após cada conjunto de ensaios os
teores de enxofre, cloretos e metais (As, Cd, Co, Cr, Cu, Fe, Hg, Mn, Ni, Pb, Sb, Tl e Zn) foram
analisados tanto nas soluções obtidas na lavagem do tubo de aço como nos borbulhadores. O
enxofre, cloretos e metais foram quantificados por gravimetria de sulfato de bário, método de
Volhard e espectrometria de absorção atómica, respectivamente.
As emissões de zinco, o metal mais emitido, representam cerca de 6,5% do teor de zinco das
pilhas. As emissões de manganês (cujo óxido é o principal componente do cátodo) e de ferro
(do colector catódico) são insignificantes quando comparadas com a sua quantidade nas pilhas
alcalinas AA. O mercúrio é o metal das pilhas com mais elevada volatilidade e foi captado
mesmo no segundo borbulhador. A quantidade de cloretos captada corresponde a cerca de
36% do cloro existente no invólucro de PVC das pilhas. Uma parte considerável do HCl
formado na incineração do invólucro de PVC é neutralizada com KOH, óxidos de zinco e de
manganês e, por isso, não é totalmente libertado no gás. Algumas das emissões são
previsíveis através de uma análise termodinâmica de dados, a temperaturas na gama de 1200-
1300 K tendo em conta a composição das pilhas. Esta análise foi feita para a maioria das
reacções possíveis entre os componentes das pilhas, bem como entre eles e a atmosfera
envolvente e estão razoavelmente de acordo com os resultados experimentais.
CAPÍTULO 3
ESTUDO LABORATORIAL DE ALGUMAS EMISSÕES RESULTANTES DA QUEIMA DAS PILHAS
- 3.2 -
Os resultados obtidos mostram o papel das pilhas alcalinas no processo de limpeza de gases
ácidos resultantes da incineração, por reacções de neutralização de alguns dos seus
componentes. Portanto, a ACV de pilhas alcalinas usadas, no processo de incineração de











ESTUDO LABORATORIAL DO POTENCIAL DE
LIXIVIAÇÃO DAS PILHAS
Resumo
Com o objectivo de quantificar o potencial impacto ambiental da deposição em aterro de pilhas
alcalinas usadas foram efectuados duas séries de quatro e dois ensaios de lixiviação,
respectivamente.
Na primeira série os testes foram realizados em colunas cheias com pilhas, quer inteiras quer
transversalmente cortadas, utilizando água desionizada ou solução de ácido nítrico como
agente de lixiviação. Num primeiro conjunto de ensaios foi seguida a norma NEN 7343, com
circulação do lixiviado em circuito aberto, de baixo para cima, ao longo da coluna. Estes
ensaios foram alargados a outra etapa de lixiviação onde o lixiviado circula na coluna em
circuito fechado. Foram periodicamente retiradas amostras das soluções de lixiviação para
determinação de pH, condutividade, densidade, potencial redox, sulfatos, cloretos e metais
pesados (As, Cd, Co, Cr, Cu, Fe, Hg, Mn, Ni, Pb, Sb, Tl e Zn).
Os resultados mostraram que a quantidade total de substâncias lixiviadas em testes com pilhas
cortadas foi mais elevada do que com as pilhas inteiras; zinco e sulfatos foram as substâncias
mais presentes nas soluções de lixiviação. De um modo geral, a quantidade de substâncias
dissolvidas em circuito aberto é mais elevada do que em circuito fechado devido ao efeito de
saturação da solução e da ausência de adição de solução fresca.
Os resultados foram comparados com os teores de metais nas pilhas e com os limites legais
para a aceitação em aterro (Decisão 2003/33/CE e do Decreto-Lei 152/2002). Nenhum dos
metais foi significativamente dissolvido relativamente ao seu teor nas pilhas, excepto Hg.
Apesar das diferenças entre o procedimento experimental utilizado e o estabelecido na
legislação (mistura, tempo de contacto e granulometria), a comparação dos resultados obtidos
com as pilhas cortadas, usando água desionizada, com os limites legais, mostraram que as
pilhas estudadas poderiam ser considerados resíduos perigosos.
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Na segunda série foram realizados dois ensaios de lixiviação, um com pilhas inteiras e outro
com pilhas cortadas transversalmente. Em ambos os casos foi seguido o procedimento
estabelecido na norma NEN 7343, usando lixiviado de um aterro de resíduos sólidos urbanos
(RSU) como solução de extracção. Foram recolhidas sete fracções correspondentes a uma
razão cumulativa de líquido/sólido (L/S) de 0.1 a 10.0. As fracções foram caracterizadas em
termos de pH, condutividade, potencial redox, densidade, sulfatos, cloretos, As, Cd, Co, Cr, Cu,
Fe, Hg, Mn, Ni, Pb, Sb, Tl e Zn.
Os resultados mostraram que a influência das pilhas alcalinas na composição do lixiviado varia
com a sua integridade física e com a relação L/S, e diversas variações foram observadas ao
longo dos testes. O pH e o potencial redox do lixiviado aumenta como resultado do contacto
com as pilhas, em particular o pH nos ensaios com as pilhas cortadas. A densidade e a
condutividade do lixiviado não se alterou significativamente com as pilhas inteiras, em contraste



























RECICLAGEM DE PILHAS ALCALINAS
Resumo
A legislação europeia estabelece taxas de recolha e determina que todas as pilhas e
acumuladores identificáveis recolhidos sejam sujeitos a tratamento e reciclagem.
Devido à inexistência em Portugal de instalações de reciclagem de pilhas alcalinas, as pilhas aí
recolhidos foram enviados para a Áustria e França e actualmente é ponderado o seu envio
para Espanha. O trabalho apresentado neste capítulo tem como objectivo determinar os
potenciais impactos ambientais associados à gestão de pilhas alcalinas domésticas usadas
desde a sua recolha em Portugal continental até à reciclagem no exterior do país.
São considerados três processos de reciclagem alternativos: em Áustria (A), França (F) e
Espanha (S). O sistema em estudo, desde a recolha das pilhas em Portugal continental até à
reciclagem no exterior, inclui os processos complementares necessários, desde a produção
das caixas para a recolha e/ou transporte e, para facilidade de análise e interpretação, foi
dividido em: (i) produção dos pilhões; (ii) distribuição dos pilhões vazios; (iii) recolha e triagem
das pilhas; (iv) transporte internacional para reciclagem e (v) reciclagem das pilhas. Foram
também quantificados os materiais recuperados.
Foi utilizada a metodologia de ACV e o método de avaliação de impacto Eco-Indicator 99,
versão “Hierarchist” com duas opções, com e sem a inclusão das emissões de longo prazo.
Este método considera três categorias de danos: Saúde Humana, Qualidade do Ecossistema e
Recursos, agrupando 11 categorias de impacto.
Para a Qualidade do Ecossistema, verifica-se uma preponderância do impacto dos processos
de reciclagem F e S em relação a todos os outros processos e em particular em relação ao
processo de reciclagem de Áustria. Depois destes, o impacto da produção dos pilhões é o mais
significativo seguido do do transporte internacional das pilhas para Áustria. Para a Saúde
humana há uma preponderância do impacto do processo de reciclagem S, seguido pelo de F,
do transporte para a Áustria e só depois do impacto do processo de reciclagem A. Para os
Recursos, o impacto do processo de reciclagem S é superior ao de A e este é superior ao de F.
O transporte apresenta um impacto expectável (o mais elevado para Áustria e o mais baixo
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para Espanha), mas para Áustria e para França é maior do que o impacto do próprio processo
de reciclagem.
Em termos globais, o sistema F é o mais negativo em termos de Qualidade do Ecossistema e S
é o pior em termos de Saúde Humana. Nestas duas categorias de danos o sistema A é o
melhor, mas o pior na categoria danos Recursos, em que F é o melhor sistema. Se os materiais
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1. INTRODUÇÃO
A legislação europeia em vigor na área dos resíduos assenta na Directiva 2008/98/EC do
Parlamento Europeu e do Conselho, de 19 de Novembro de 2008, que estabelece medidas de
protecção do ambiente e da saúde humana, prevenindo ou reduzindo os impactos adversos
decorrentes da geração e gestão de resíduos, diminuindo os impactos gerais da utilização dos
recursos e melhorando a eficiência dessa utilização (Official Journal of the European Union,
2008).
Esta Directiva prevê, no seu artigo 4º, que na aplicação da tradicional hierarquia das opções de
gestão dos resíduos, os Estados-Membros (EM) tomem medidas para incentivar as opções
conducentes aos melhores resultados ambientais globais. Para tal, pode ser necessário
estabelecer fluxos de resíduos específicos que se afastem da hierarquia, caso isso se justifique
pela aplicação do conceito de ciclo de vida aos impactos globais da geração e gestão desses
resíduos (Official Journal of the European Union, 2008). Assim, apesar de a reciclagem ser
uma opção hierarquicamente preferencial em relação à valorização energética e à deposição
em aterro, importa conhecer, para determinados fluxos de resíduos, as cargas ambientais
associadas a estes diferentes destinos com vista a avaliar a vantagem ambiental do
cumprimento desta hierarquia. Nessa análise de impacto ambiental devem ser considerados
não só os processos de tratamento em si mesmo (reciclagem, incineração e deposição em
aterro), mas também todos os outros necessários a esses, tais como os de transporte, os de
produção de energia e de materiais auxiliares ou outros, aplicando assim a perspectiva do ciclo
de vida a estes resíduos, i.e., analisando o impacto desde a sua origem até à sua eliminação
final, ou seja, até ao momento em que os produtos resultantes do seu tratamento sejam parte
integrante do ambiente.
Para alguns resíduos, tal como para as pilhas alcalinas, parte integrante do fluxo de resíduos
de pilhas e acumuladores usados, podem ser identificadas razões adicionais que motivam e
justificam este tipo de avaliação: (1) O fluxo de resíduos de pilhas e acumuladores inclui uma
grande diversidade de produtos tanto em termos estruturais – desde as pilhas de botão a
acumuladores industriais – como em termos de composição e perigosidade dos seus
constituintes para o ambiente – desde as pilhas alcalinas e as de zinco-carvão (consideradas
pouco poluentes) até às que contêm substâncias com reconhecido efeito negativo no ambiente
como o mercúrio, chumbo e cádmio (Commission of the European Communities, 2003). A
obrigatoriedade de recolha e reciclagem prevista na actual legislação aplica-se a todas as
pilhas portáteis e não apenas às classificadas como perigosas como acontecia na legislação
precedente. Esta situação não se deve à sua perigosidade ou potencial impacto ambiental,
mas sim por ter sido verificado que os esquemas de recolha para todas as pilhas portáteis
eram mais eficientes do que esquemas separados para determinados tipos de pilhas, uma vez
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que os consumidores mostraram dificuldade em identificar, e, por isso, separar, as pilhas
perigosas das não-perigosas. Esta foi a principal razão do alargamento do âmbito de recolha
selectiva e reciclagem a todos os tipos de pilhas portáteis (Commission of the European
Communities, 2003). (2) Além disso, apesar de estarem legalmente definidas metas europeias
para a recolha selectiva e reciclagem de todos os tipos de pilhas portáteis (Official Journal of
the European Union 2006), onde se incluem as alcalinas, as pilhas que não são selectivamente
recolhidas terão como destino a incineração ou a deposição em aterro. Na literatura são
referidas situações em que apesar de recolhidas selectivamente as pilhas eram encaminhadas
para deposição em aterro, tal como aconteceu pelo menos na Suécia e na Alemanha
(Commission of the European Communities 2003). No cumprimento da actual legislação estas
situações já não seriam possíveis uma vez que esta obriga a que todas as pilhas
selectivamente recolhidas sejam recicladas. (3) Na justificação da actual legislação na área das
pilhas é reconhecida a falta de conhecimento científico, ou pelo menos de dados específicos, e,
em particular, de estudos de ACV (Commission of the European Communities 2003), que
suportem totalmente as directrizes adoptadas.
Assim, parece justificável e útil uma avaliação das cargas ambientais das alternativas de
gestão de pilhas alcalinas usadas, o que constitui o objectivo deste trabalho. A metodologia
escolhida para este estudo é a Avaliação do Ciclo de Vida, segundo as normas ISO 14040
(ISO 2006a) e ISO 14044 (ISO 2006b). A descrição que se segue respeita os requisitos
estabelecidos nessas normas.
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2. DEFINIÇÃO DO OBJECTIVO E DO ÂMBITO
2.1. DEFINIÇÃO DO OBJECTIVO
A razão para a realização deste estudo é conhecer os potenciais impactos ambientais
associados a três alternativas de gestão de pilhas alcalinas domésticas usadas recolhidas em
Portugal continental: (1) deposição em aterro; (2) incineração; e, (3) reciclagem.
O resultado do estudo e a informação desenvolvida na sua realização (em particular o
conhecimento dos processos abrangidos, a identificação e quantificação de recursos e
emissões associadas) podem ter várias aplicações. Por um lado, permitem comparar o
desempenho ambiental destas três alternativas de gestão deste tipo de pilhas, tendo em conta
várias questões ambientais, definidas pelas categorias de impacto, e os diferentes
compartimentos do ambiente: ar, água e solo. Por outro lado, permitem identificar a origem (ao
nível do inventário) dos aspectos ambientais mais significativos, e, consequentemente, as
vantagens e desvantagens ambientais de cada alternativa, permitindo, assim, a identificação e
definição de oportunidades de melhoria para cada uma.
Adicionalmente, torna-se possível conhecer o perfil ambiental da gestão das pilhas alcalinas
usadas em Portugal continental em que coexistem as três alternativas referidas. Esta análise
poderá constituir um suporte científico em estudos que visem a definição da melhor opção para
a gestão destes resíduos à luz da legislação em vigor; mas pode também servir de exemplo
e/ou orientação a outros trabalhos com o mesmo objectivo a realizar em outras áreas
geográficas, particularmente da Europa; e, eventualmente, contribuir para a fundamentação de
legislação futura; ou, mesmo como guia em estudos a realizar em outros fluxos de resíduos.
Este estudo destina-se a todos os interessados em conhecer o potencial impacto ambiental
comparativo das alternativas estudadas, e, neste particular, aos membros de entidades
envolvidas na definição de políticas ambientais e na gestão destes resíduos. Destina-se
também a todos aqueles que estejam interessados em conhecer as vantagens e desvantagens
ambientais (oportunidades de melhoria) de cada opção, tais como os profissionais das
entidades envolvidas nos diferentes processos incluídos no estudo, com particular destaque
para os que estão relacionados com a deposição em aterro, incineração ou reciclagem.
Dado que este estudo faz parte de um projecto de investigação, é expectável que os resultados
sejam utilizados em afirmações comparativas para divulgação pública, em particular em
comunicações de carácter técnico e científico.
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2.2. DEFINIÇÃO DO ÂMBITO
2.2.1. Sistemas em estudo
O ciclo de vida dos sistemas em estudo têm início quando o consumidor descarta/deposita as
pilhas usadas e termina quando as emissões (incluindo resíduos) associadas ao destino final
dessas pilhas passam a fazer parte integrante do ambiente.
No caso presente é considerada a situação de referência de Portugal continental em 2012, o
último ano para o qual existem dados disponíveis de caracterização dos sistemas de gestão
dos resíduos sólidos urbanos (RSU). Em 2012, os 278 municípios de Portugal continental
estavam organizados em 23 sistemas de gestão de RSU com infra-estruturas para assegurar
um destino final adequado para os resíduos produzidos na área respectiva (APA 2014a). Todos
esses sistemas possuem aterro sanitário, num total de 34 aterros, mas em dois desses
sistemas o destino preferencial dos RSU é a incineração, sendo o aterro apenas utilizado em
situações de interrupção dessa operação. Assim, os sistemas existentes comportam 2
unidades de incineração e os aterros que recebem diariamente RSU indiferenciados são 32.
Em 2012, 18,2% dos resíduos urbanos foram incinerados e 53,6% depositados em aterro (APA
2013a).
Apesar de estarem implementados no País sistemas de recolha selectiva de pilhas, uma
quantidade significativa destas ainda é descartada com os resíduos domésticos
indiferenciados. No primeiro caso, as pilhas serão encaminhadas para reciclagem e no
segundo para deposição em aterro ou incineração, consoante o sistema de gestão de resíduos
do município em questão. Em ambos os casos a recolha será da responsabilidade do
município, ou de outra entidade por si contratada, e poderá incluir a passagem por uma
Estação de Transferência, antes da entrega no local de deposição em aterro, na unidade de
incineração ou no local onde são depois recolhidas pela entidade responsável pelo seu
encaminhamento para reciclagem. Tanto o aterro como a unidade de incineração integram
sistemas específicos de tratamento de emissões: do lixiviado e do biogás, no caso do aterro, e
das emissões atmosféricas e das cinzas, no caso da unidade de incineração. A reciclagem
deste tipo de pilhas decorre fora do País desde 2008 (Xará et al 2014).
Os sistemas a estudar são, portanto, as três alternativas de gestão das pilhas alcalinas
domésticas usadas:
Sistema 1: Deposição/Recolha indiferenciada + Deposição em aterro
Sistema 2: Deposição/Recolha indiferenciada + Incineração
Sistema 3: Deposição/Recolha selectiva + Reciclagem
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Cada sistema será identificado neste trabalho pelo destino final que lhe está associado. Estes














Sistema 1: Deposição em aterro Sistema 2: Incineração Sistema 3: Reciclagem
Reciclagem das pilhas








das pilhas para transporte até
Reciclagem
Deposição em aterro
Produção dos pilhões para
recolha selectiva e/ou
transporte das pilhas
Figura 1. Representação esquemática simplificada dos três sistemas em estudo.
2.2.1.1. Sistema 1: Deposição em aterro
Neste caso, os consumidores depositaram as suas pilhas usadas nos resíduos indiferenciados.
Não existe uma tipologia específica de contentores para o acondicionamento destes resíduos
no seu local de produção, geralmente sendo utilizados sacos de plástico provenientes das
compras ou então sacos específicos para o lixo. A nível municipal existem contentores
comunitários onde depois são colocados os sacos, ou, menos frequentemente, eles são
simplesmente colocados no passeio para serem recolhidos. A seguir são recolhidos e
transportados para o aterro sanitário do sistema de gestão de resíduos a que pertence o
município em causa, podendo haver passagem por uma Estação de Transferência. A
deposição em aterro pode ser precedida de um tratamento mecânico e biológico.
Para a caracterização dos aterros em funcionamento em 2012 em Portugal continental foram
consultadas as respectivas licenças ambientais (APA, 2014b), apenas disponíveis para 26 dos
32 aterros (ver 2.2.1). Essa caracterização incidiu na quantificação do volume (m3) e da
capacidade instalada (ton), na identificação e quantificação do consumo de recursos (água,
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electricidade e diesel) e na existência e identificação do tipo de tratamentos de biogás e de
lixiviado. A caracterização desses aterros é apresentada na Tabela 1 (colunas 1 e 2).
Tabela 1. Características dos aterros sanitários em funcionamento em Portugal continental em
2012 e alguns parâmetros do modelo de deposição em aterro (de Doka 2009, apresentado na
secção 3.2). Os valores considerados no presente estudo são apresentados a negrito (secção
3.2).











Nota 1 1 800 000
Consumo de água
(l/ton resíduos)
de 5,5 a 230, média=69








de 0,58 a 15, média=2,9
Nota 4 1,3
Tratamento do biogás
Só para 3 aterros (5% da capacidade
total) a recolha de gás não é referida.
Em 9 aterros (60% da capacidade
total dos aterros) existe ou está
prevista a recuperação energética do
biogás em electricidade. Em todos os
outros (35% da capacidade) existe ou
está prevista a queima sem
recuperação de energia. Nota 5.
Assumindo uma eficiência de recolha
de 40%:
- 38% do total de biogás produzido
é recolhido; 62% é directamente
emitido;
- 66,7% do gás recolhido é
recuperado e 33,3% é queimado.
47% emitido directamente.
53% captado:
- 66% recuperado (electricidade e
calor, eficiência de 27,8 e 13,5
respectivamente);




A quantificação da produção de
lixiviado não está disponível.
Todos os aterros têm tratamento local
do lixiviado ou pré-tratamento antes
do envio para uma unidade municipal
de tratamento de águas residuais. As
lamas resultantes são depositadas em
aterro.
Produção de lixiviado: 0,025
l/ano/kg resíduos
Estação municipal de tratamento
de águas residuais + incineração
das lamas.
Nota 1. Média de 26 aterros sanitários.
Nota 2. De 19 aterros sanitários (7 não reportam o consumo de água).
Nota 3. De 20 aterros sanitários (5 não reportam o consumo de electricidade e o valor de 72 kWh/ton
resíduos reportado para um dos aterros foi excluído).
Nota 4. De 19 aterros sanitários (6 não reportam o consumo de diesel e o valor de 18 709 l/ton resíduos
reportado para um dos aterros foi excluído.
Nota 5. Mesmo os aterros com recuperação energética de biogás têm a alternativa de queima de gás sem
recuperação energética como recurso.
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Na Figura 2 é apresentado o sistema Aterro, considerado neste estudo, com a identificação dos
diferentes processos e as principais entradas e saídas.
No processo de recepção e deposição dos resíduos em aterro é consumida água para
consumo humano, em balneários e instalações sanitárias, lavagens (incluindo pavimentos,
viaturas e rodados), rega e sistemas de incêndio. Esta água pode ser proveniente da rede
pública ou de captações próprias. O gasóleo é consumido nos equipamentos móveis e a
electricidade essencialmente na iluminação, mas também no eventual aquecimento dos
edifícios administrativos.
O biogás captado é encaminhado para uma unidade de tratamento onde é simplesmente
queimado ou usado para recuperação de energia. O biogás não captado, essencialmente o
que resulta do facto de a eficiência de captação não ser 100%, é libertado para o ambiente. De
ambos resultam emissões para o ar. O lixiviado produzido durante 100 anos é encaminhado
para tratamento de onde resultam lamas. Após esse período o lixiviado produzido é libertado
directamente para o ambiente.
2.2.1.2. Sistema 2: Incineração
Neste sistema o processo de recolha dos resíduos é em tudo semelhante ao anterior, mas o
processo de tratamento é a combustão, e, por isso, os resíduos são transportados para a
unidade de incineração do sistema de gestão de resíduos a que pertence o município em
causa.
As duas unidades de incineração de RSU existentes em Portugal continental estão em
funcionamento desde 2000, uma delas pertence à Valorsul e outra à Lipor. Em ambos os casos
o processo de queima é do tipo mass-burn com recuperação de energia eléctrica.
Estas duas incineradoras foram caracterizadas tanto em termos de tecnologia dos processos,
como do seu funcionamento em relação ao consumo de recursos e emissões, para o que
foram consultadas as respectivas licenças ambientais (APA 2014c, APA 2014d) e publicações
oficiais. Em 2012 as duas unidades incineraram: Lipor – 391 623 ton e Valorsul – 498 275 ton
de RSU. Ambas as unidades estão equipadas com: (i) separação magnética de sucata ferrosa
nas escórias; (ii) sistema de redução selectiva não catalítica (SNCR – Selective Non-Catalytic
Reduction) de óxidos de azoto (NOx) por injecção de solução aquosa de amónia ou ureia na
base da câmara de combustão; e, (iii) sistema de tratamento de gases de combustão composto
por reactor e filtro de mangas – no reactor decorre a neutralização de gases ácidos (SO2, HCl e
HF) por via semi-húmida, por injecção de leite de cal, e aí é também injectado carvão activado
para remoção de dioxinas, furanos e metais pesados, principalmente mercúrio. A quantidade
de solução injectada para reduzir as emissões de NOx depende da carga térmica do forno e
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dos valores nos gases de combustão (APA 2014d). O leite de cal é usualmente preparado a
partir de cal apagada, Ca(OH)2 (Bicocchi1998).
Na Figura 3 está esquematizado o sistema Incineração, considerado neste estudo, com a
identificação dos diferentes processos e principais entradas e saídas. Da queima dos resíduos
resultam emissões gasosas e resíduos sólidos – escórias e cinzas. As emissões gasosas são
tratadas como anteriormente referido. As escórias, após remoção da sucata ferrosa, são
encaminhadas para aterro. As cinzas, juntamente com os resíduos da depuração dos gases
que decorre no reactor, são solidificadas com cimento e também encaminhadas para
deposição em aterro. Dos aterros de cinzas e escórias resultam lixiviados short e long-term
(>100 anos).
2.2.1.3. Sistema 3: Reciclagem
Neste sistema, os consumidores depositam as suas pilhas usadas em locais próprios, tanto em
determinadas instituições como nas vias públicas. Daí, são recolhidas e transportadas para a
unidade de triagem de onde são depois encaminhadas para reciclagem fora do País. Nos
processos de deposição e/ou transporte são usados pilhões, específicos para este fim,
constituídos por duas caixas de cartão. Em Xará et al 2014 (capítulo 5 deste texto) é
apresentado um estudo de ACV de alternativas de reciclagem de pilhas alcalinas oriundas de
Portugal continental. No presente trabalho é considerado o processo de reciclagem de
Fernwärme Wien, Áustria, integrado no sistema que tem origem na recolha das pilhas, e que é
descrito com detalhe nesse estudo.
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Figura 2. Fronteira do Sistema 1, Aterro.
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Figura 3. Fronteira do Sistema 2, Incineração.
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2.2.2. Funções dos sistemas
Os sistemas em estudo têm como função principal a gestão das pilhas usadas desde a sua
entrega/deposição pelo consumidor. No sistema de reciclagem existe, adicionalmente,
recuperação de materiais e nos de deposição em aterro e incineração existe, adicionalmente,
valorização energética. Neste estudo, a quantificação destes fluxos e a vantagem ambiental
inerente é apresentada separadamente, de modo a avaliar o seu efeito nos respectivos
sistemas em análise.
2.2.3. Unidade funcional e unidade de referência
Neste estudo, a unidade funcional é o tratamento de uma determinada quantidade de pilhas
encaminhadas para um destino final – deposição em aterro, incineração ou reciclagem. Como
unidade de referência adopta-se a quantidade de 1000 kg de pilhas alcalinas domésticas
usadas, formato AA, o que corresponde a cerca de 42 553 pilhas (assumindo uma massa
média de 23,5 g/pilha).
2.2.4. Fronteira dos sistemas
Em cada sistema, e, por isso, no presente estudo, são considerados os processos que fazem
parte do ciclo de vida dos resíduos em análise – as pilhas alcalinas domésticas – desde a sua
entrega/deposição pelo consumidor até que as emissões decorrentes da alternativa de gestão
a que estas pilhas são submetidas passam a fazer parte integrante do ambiente.
Nas Figuras 2 e 3 são apresentados os fluxogramas individuais dos sistemas Deposição em
aterro e Incineração, representando os processos considerados no âmbito do estudo e as suas
inter-relações e onde são identificados os principais fluxos de entrada e saída.
Para o sistema 1 (Figura 2) – Deposição em aterro – são considerados os seguintes processos:
- Recepção e deposição dos resíduos;
- Tratamento do biogás;
- Tratamento do lixiviado;
- Incineração das lamas resultantes do tratamento do lixiviado;
- Deposição em aterro das escórias e das cinzas.
Para o sistema 2 (Figura 3) – Incineração – são considerados os seguintes processos:
- Recepção e queima dos resíduos;
- Tratamento dos gases de queima;
- Separação magnética das escórias;
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- Solidificação das cinzas e dos resíduos de tratamento dos gases;
- Deposição em aterro das escórias e das cinzas inertizadas e tratamentos dos respectivos
lixiviados.
Para o sistema 3 – Reciclagem – são considerados os processos indicados em Xará et al 2014
(capítulo 5 deste texto) para o sistema de reciclagem na Áustria. Os processos foram
agrupados e o sistema foi dividido em: fabrico dos pilhões; distribuição dos pilhões vazios;
recolha e triagem das pilhas; transporte internacional das pilhas para reciclagem e processo de
reciclagem.
A produção de materiais e de energia necessária aos processos anteriores são também
considerados, de modo que, os fluxos de entrada e saída dos sistemas em estudo são
considerados elementares. Qualquer excepção a esta abordagem é devidamente justificada na
secção do inventário. As distâncias de transporte são listadas no inventário.
Tal como referido em Xará et al 2014 (capítulo 5 deste texto), os materiais recuperados nos
processos de reciclagem são passíveis de substituir materiais virgens a usar em outros
processos produtivos e geralmente associados a vantagens ambientais. Apesar de não ser
consensual o sistema ao qual esta eventual vantagem ambiental deva ser alocada – ao
sistema em que o material é recuperado ou aquele em que é utilizado como matéria-prima em
substituição de material virgem – neste estudo, esses materiais são identificados no inventário
de cada sistema e considerados na fase de avaliação de impactos separadamente, de modo a
avaliar o seu efeito no resultado global do sistema. A mesma abordagem foi aplicada à
recuperação de energia no aterro e na incineração.
2.2.5. Requisitos de dados e requisitos da qualidade dos dados
Tendo em conta que o objectivo do estudo está focado na avaliação do potencial impacto
ambiental das alternativas de gestão de pilhas usadas recolhidas em Portugal continental, é de
todo necessário que os dados utilizados espelhem essa realidade. Assim, na caracterização e
modelação de cada processo foram utilizados dados primários, tanto laboratoriais como das
entidades envolvidas na gestão dos resíduos, e dados secundários obtidos em publicações
oficiais e científicas e também na base de dados Ecoinvent (Ecoinvent 2010). No inventário de
cada sistema é indicada a origem dos dados usados.
2.2.6. Procedimentos de alocação
No presente estudo foram utilizados procedimentos de alocação, particularmente na definição
dos inventários dos diferentes processos. Estes estão devidamente identificados nas
referências bibliográficas de apoio ao inventário de cada processo.
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2.2.7. Categorias de impacto seleccionadas e metodologia da avaliação de impacto
Um requisito claro da norma ISO14044 e que aparece várias vezes em relatórios publicados, é
que os factores de caracterização, usados para converter os resultados do inventário no
impacto ambiental, sejam baseados em mecanismos ambientais que ligam intervenções (feitas
pelo homem) a um conjunto de áreas de protecção. O fim do mecanismo ambiental é chamado
de impacto final (endpoint). Um ponto posicionado a meio do mecanismo ambiental pode ser
escolhido como um indicador – muitas vezes referido como o ponto médio (Goedkoop et al
2013).
Tendo em conta o objectivo definido para o estudo, foi escolhido o método de avaliação de
impactos ReCiPe 2014, versão 1.11 (http://www.lcia-recipe.net/) com resultados ao nível do
ponto médio e para a perspectiva Hierarchist (Goedkoop et al 2013). As categorias de impacto
consideradas, as respectivas abreviaturas e unidades são apresentadas na Tabela 2. Estas
categorias de impacto pertencem às áreas de protecção de Saúde humana, Ecossistema e
Recursos, também indicadas na Tabela 2.
2.2.8. Interpretação a ser utilizada
Uma vez que se pretende comparar as três alternativas de gestão das pilhas usadas, a
interpretação inclui a comparação dos resultados para cada categoria de impacto, de modo a
inferir sobre o efeito de cada alternativa em cada questão ambiental.
Adicionalmente, para cada categoria de impacto e cada alternativa, serão identificados os
processos ou os fluxos elementares que mais contribuem para esse resultado. Esta análise
permite, assim, indicar as oportunidades de melhoria de cada alternativa de gestão em cada
questão ambiental.
Tal como referido na definição do objectivo (2.1), a interpretação inclui também a análise de
dois perfis ambientais de gestão de pilhas alcalinas usadas em Portugal continental, onde
coexistem as três alternativas referidas, que são designadas por 2012 e 2016. Estes foram
estabelecidos considerando que 25% e 45% das pilhas descartadas, respectivamente, são
selectivamente recolhidas e recicladas, e que as restantes são recolhidas com os resíduos
indiferenciados e submetidas aos processos de deposição em aterro e de incineração na
mesma proporção da verificada para esses resíduos em 2012 (ver 2.2.1), o que resulta em: (i)
reciclagem – 25% e 45%; (ii) deposição em aterro – 56% e 41%; e, (iii) incineração – 19% e
14%. As taxas de reciclagem de 25% e 45% correspondem aos limites legais de recolha e
reciclagem estabelecidos para 2012 e 2016 pela legislação em vigor (Xará et al 2014).
Tanto na comparação das alternativas de gestão, como na análise dos perfis ambientais, é
feita uma avaliação suplementar das vantagens ambientais que resultam da recuperação de
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materiais – na reciclagem e na incineração – e da recuperação de energia – na incineração e
na deposição em aterro.
2.2.9. Pressupostos, escolhas de valor e elementos opcionais
Para a realização do presente estudo foram considerados vários pressupostos. Em cada caso
essa situação é claramente apresentada na secção do inventário. Na fase de Interpretação
(secção 5) é também analisada a influência dos pressupostos no resultado final aquando da
identificação dos processos do inventário que mais contribuem para o resultado de cada
alternativa de gestão para cada categoria de impacto.
2.2.10. Limitações
A caracterização dos sistemas em estudo, a sua análise em termos de inventário, a avaliação
de impactos e a interpretação têm associados os pressupostos anteriormente referidos. Assim,
relativamente às limitações do estudo realizado, apenas se poderá acrescentar que o seu
resultado diz respeito aos sistemas descritos neste trabalho tendo em conta os pressupostos
referidos e as limitações de conhecimento reflectidas nos dados e no método de avaliação de
impactos usados.
2.2.11. Tipo de revisão crítica
Uma vez que o presente estudo envolve a comparação do desempenho ambiental de
alternativas de gestão de pilhas usadas e está prevista a publicação dos seus resultados, a
revisão crítica foi realizada por revisores convidados. O âmbito desta revisão é a globalidade
do estudo. Esta revisão cumpre os requisitos de revisão estabelecidos nas normas de
referência. Dada a diversidade de processos e tecnologias incluídas neste trabalho é
expectável que cada elemento de revisão foque a sua análise nos temas em que possui mais
competências.
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Tabela 2. Categorias de impacto e respectivas abreviaturas, unidades e área de protecção do
ambiente, do método de avalição de impactos ReCiPE ao nível do ponto médio (Goedkoop et
al 2013).
Categoria de impacto Abreviatura Unidades Área deprotecção
Depleção da camada de ozono OD kg CFC-11 eq Saúde humana
Toxicidade humana HT kg 1,4-DB eq Saúde humana
Radiação ionizante IR kg U235 eq Saúde humana
Formação de oxidantes fotoquímicos POF kg NMVOC Saúde humana
Formação de partículas PMF kg PM10 eq Saúde humana
Alterações climáticas CC kg CO2 eq Ecossistema *
Ecotoxicidade terrestre TET kg 1,4-DB eq Ecossistema
Acidificação terrestre TA kg SO2 eq Ecossistema
Ocupação de solo agrícola ALO m2ano Ecossistema
Ocupação de solo urbano ULO m2ano Ecossistema
Transformação de solo natural NLT m2 Ecossistema
Ecotoxicidade marinha MET kg 1,4-DB eq Ecossistema
Eutrofização marinha ME kg N eq Ecossistema *
Eutrofização de água doce FE kg P eq Ecossistema
Ecotoxicidade de água doce FET kg 1,4-DB eq Ecossistema
Depleção de recursos fósseis FD kg petróleo eq Recursos
Depleção de recursos minerais MD kg Fe eq Recursos
Depleção de água WD m3 Recursos *
* O método ReCiPe liga, por modelação, as categorias de ponto médio até às categorias de impacto final
(não utilizadas aqui) que estão associadas às áreas de protecção indicadas nesta tabela. Esta ligação
não é quantitativamente estabelecida para ME e WD e para CC a ligação é às áreas de protecção
Ecossistema e Saúde humana. Para simplificar, mas porque se pretende utilizar a denominação de Área
de protecção, para essas categorias de impacto é considerada a área Ecossistema.
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3. INVENTÁRIO DO CICLO DE VIDA
Para cada sistema em estudo foram recolhidos dados para a descrição e caracterização de
todos os processos identificados dentro da sua fronteira. Esta caracterização incluiu a
identificação e quantificação dos fluxos de entrada e de saída, tendo sido consideradas as
seguintes categorias de dados:
- entradas de energia, matérias-primas e materiais auxiliares;
- saídas de produtos, co-produtos e resíduos;
- emissões para o ar, descargas para a água e solo.
Foram utilizados dados primários, tanto laboratoriais como das entidades envolvidas na gestão
dos resíduos, e dados secundários, obtidos em publicações oficiais e também na base de
dados Ecoinvent (Ecoinvent 2010).
Tanto no processo de deposição em aterro como no de incineração, o fluxo de resíduos em
estudo – as pilhas alcalinas – fazem parte de uma mistura de resíduos indiferenciados que
engloba uma grande diversidade de materiais e objectos. Neste estudo pretendemos apenas
quantificar os recursos e emissões de cada processo (deposição em aterro e incineração) que
estão associados a esse fluxo de resíduos, pelo que foi necessário estimar essas entradas e
saídas para este caso particular. Algumas dessas entradas e saídas são alocadas a este fluxo
com base na sua massa e outras com base nas suas propriedades, em particular na sua
composição.
3.1. COMPOSIÇÃO DAS PILHAS
As pilhas consideradas neste estudo foram caracterizadas laboratorialmente (Almeida et al.
2006, capítulo 2 deste texto) em termos dos seus componentes estruturais e respectivos
materiais de base, peso seco, teor de humidade, teor de cinzas, poder calorífico superior, zinco
e óxido de zinco no ânodo, manganês e C no cátodo, KOH, sulfatos e cloretos no ânodo e no
cátodo, e diversos outros metais em cada componente. A composição elementar dos diferentes
componentes foi também determinada. Esta e outras características necessárias no presente
estudo são apresentadas na Tabela 3, onde são também indicadas as bases de cálculo e/ou
de estimativa.
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Inerte ou combustível inerte inerte combustível combustível combustível combustível combustível
Quantidade por pilha (g/pilha) (1) 4,68 0,438 0,218 0,237 0,225 12,8 4,86
Fracção (kg/kg pilha) 0,20 0,02 0,01 0,01 0,01 0,55 0,21
Poder calorífico
superior (1) Ho MJ/kg 0,0 0,0 34,5 20,0 23,2 6,28 4,88
Poder calorífico
inferior (1) Hu MJ/kg 0,0 0,0 32,6 19,1 22,1 6,28 4,88
Teor de humidade (1) H2O kg/kg waste 1,4E-02 1,7E-02 5,9E-02 7,7E-02 2,1E-01
Oxigénio O kg/kg waste 1,4E-01 (4) 4,5E-01 (4) 4,2E-01 (3) 7,8E-02 (3)
Hidrogénio H kg/kg waste 9,6E-02 (4) 4,7E-02 (4) 5,7E-02 (4)
Carbono C kg/kg waste 1,0E-03 (2) 6,3E-01 (4) 3,8E-01 (4) 4,1E-01 (4) 5,5E-02 (5) 0,0E+00 (5)
Enxofre S kg/kg waste 1,1E-03 (5) 2,7E-05 (5)
Azoto N kg/kg waste 1,2E-01 (4)
Cloro Cl kg/kg waste 5,6E-01 (4) 9,2E-06 (5) 5,6E-05 (5)
Arsénio (6) As kg/kg waste 4,3E-06 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00 7,5E-08 5,7E-08
Cádmio (6) Cd kg/kg waste 1,3E-05 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00
Cobalto (6) Co kg/kg waste 1,1E-04 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00 2,6E-05 0,0E+00
Crómio (6) Cr kg/kg waste 2,0E-03 1,7E-05 3,2E-05 2,4E-04 1,8E-04 7,4E-06 0,0E+00
Cobre (6) Cu kg/kg waste 9,2E-05 6,4E-01 0,0E+00 4,5E-05 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00
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Mercúrio (6) Hg kg/kg waste 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00 2,9E-07 0,0E+00
Manganês (6) Mn kg/kg waste 2,2E-03 0,0E+00 2,0E-04 5,7E-05 9,5E-04 4,2E-01 1,4E-05
Níquel (6) Ni kg/kg waste 1,4E-02 3,5E-05 4,6E-05 1,2E-04 1,2E-04 2,2E-05 0,0E+00
Chumbo (6) Pb kg/kg waste 1,0E-04 5,5E-05 8,6E-05 1,1E-04 3,5E-04 3,1E-05 3,6E-05
Antimónio (6) Sb kg/kg waste 9,4E-05 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00
Estanho Sn kg/kg waste 5,5E-03 (3)
Vanádio (6) V kg/kg waste 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00
Zinco (6) Zn kg/kg waste 5,1E-05 3,4E-01 5,1E-04 2,4E-04 1,8E-02 8,8E-03 6,5E-01
Tálio (6) Tl kg/kg waste 7,1E-05 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00 8,4E-05 0,0E+00
Silício (6) Si kg/kg waste 1,8E-04 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00 0,0E+00
Ferro Fe kg/kg waste 9,8E-01 (3) 1,1E-02 (3)
Alumínio Al kg/kg waste 5,5E-03 (3)
Potássio K kg/kg waste 2,5E-02 (5) 6,7E-02 (5)
Soma kg/kg waste 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00
Fracção de ferro metálico/reciclável (7) 1 0 0 0 0 0 0
Fracção de carbono biogénico (7) 0 0 0 0 1 0 0
Degradabilidade em aterro sanitário em 100
anos (%) (8) 0,3 0,3 1 4 1 0 3
(1) De Almeida et al. 2006, Tabela 1. Devido ao intervalo de variação do teor de humidade do ânodo, este foi obtido por balanço (pela diferença da soma das
massas de todos os componentes e a massa média total das pilhas).
(2) Estimado.
(3) Calculado pela diferença para perfazer a massa total de 1 (em kg/kg resíduo). No colector anódico a quantidade foi repartida entre Fe (50%) e Sn e Al (25%
cada).
(4) Composição calculada a partir da fórmula química. PA = (C6H11ON)n; Papel = (C6H10O5)n; PVC = (CH2CHCl)n
(5) De Almeida et al. 2006, Tabela 2. Foi considerado que K está igualmente dissolvido na humidade do cátodo e do ânodo.
(6) De Almeida et al. 2006, Tabela 4.
(7) "fracção de ferro ..." e "fracção de carbono ..." estimadas por comparação com materiais semelhantes.
(8) Degradabilidade estimada na modelação da deposição em aterro (ver 3.2).
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3.2. DEPOSIÇÃO EM ATERRO
As entradas e saídas do sistema Aterro, relativas à deposição de 1 kg das pilhas em estudo,
foram determinadas usando o modelo proposto por Doka, 2009.
Neste modelo são considerados vários parâmetros relativos aos aterros, alguns dos quais
foram comparados com os correspondentes para os aterros de Portugal continental. Os
parâmetros de consumo de água e de tratamento de gases desse modelo foram alterados para
melhor corresponder à realidade em estudo. Os restantes foram considerados apropriados (ver
Tabela 1). Apesar de em Portugal não existir incineração de lamas neste estudo considerou-se
a incineração das lamas resultantes do processo de tratamento dos lixiviados do aterro pois
esta é considerada uma boa prática que poderá vir a ser adoptada no País, e como tal uma
boa base de referência. Os resíduos resultantes desta incineração são depois depositados em
aterro – as escórias (slag compartment) e as cinzas (residual material landfill). Não foram
alterados os parâmetros destes processos.
Este modelo baseia-se na definição de coeficientes de transferência (TK) para cada elemento,
que ao serem aplicados à composição das pilhas permitem quantificar as diferentes emissões
que são divididas em emissões short-term (que ocorrem durante os primeiros 100 anos) e
emissões long-term (que ocorrem de 100 a 60 000 anos após a deposição dos resíduos) (Doka
2009). As emissões short-term incluem as emissões para o gás e para o lixiviado que vai ser
sujeito a tratamento; as emissões long-term são unicamente o lixiviado long-term (Figura 2). Na
determinação das emissões de alguns elementos considera-se a sua especiação, pois
diferentes compostos têm diferente efeito ambiental. No caso específico das emissões de
compostos de carbono (CO, CO2 e CH4) distinguem-se as emissões de origem fóssil e
biogénica.
Os coeficientes de transferência short-term, tanto para o gás (TK short-term gás ou
simplesmente TK gás) como para o lixiviado (TK short-term lixiviado) são obtidos pelo produto
da taxa de degradação elementar, De, para o resíduo em análise (que se obtém da
degradabilidade de cada componente das pilhas em 100 anos e da sua composição
elementar), pelo factor de libertação (release factor), re, e pela fracção (%) de transferência de
cada elemento para o gás e para o lixiviado, respectivamente. A degradabilidade de cada
componente das pilhas em 100 anos e a sua composição elementar é definida especificamente
para este resíduo; o factor de libertação e a fracção de transferência do elemento para o gás e
para o lixiviado são obtidos de referências bibliográficas (Doka 2009). As fracções de
transferência para o gás e para o lixiviado totalizam 100%. Estes parâmetros estão
apresentados na Tabela 4.
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Tabela 4. Parâmetros usados no cálculo de coeficientes de transferência para a modelação do
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A degradabilidade é homogénea, ou seja, é igual para todos os elementos da mesma matriz,
i.e., do mesmo componente das pilhas, mas o factor de libertação é específico de cada
elemento químico (Doka 2009).
Os coeficientes de transferência para as emissões long-term (TK long-term lixiviado) têm em
conta o que não foi degradado nos primeiros 100 anos.
Na aplicação deste modelo foram usados os resultados obtidos nos diversos ensaios de
lixiviação previamente realizados nas pilhas em estudo (Xará et al 2009, Xará et al 2013) para
estimar a degradabilidade de cada componente das pilhas, valores que são apresentados na
Tabela 3.
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Na Tabela 5 apresentam-se as entradas e saídas para a deposição em aterro de 1 kg de
pilhas, mas também os dados utilizados, os cálculos, os pressupostos, os processos de
alocação e a fonte de dados para o inventário. Os detalhes sobre a modelação deste sistema
são seguidamente apresentados, com referência às notas dessa tabela.
(1) Infra-estrutura e recursos e emissões específicas do processo para o aterro. Calculados tendo em
conta a quantidade de pilhas a depositar (1 kg) e a capacidade do aterro (1 800 000 ton). As cargas
específicas do processo foram determinadas tendo em conta o consumo de água nos aterros
existentes no País (Tabela 1) e a matriz eléctrica de Portugal.
(2) Infra-estrutura e recursos necessários para o tratamento de lixiviado short-term (0-100a) em estação
de tratamento de águas residuais. Calculado, a partir da quantidade e da composição do lixiviado
produzido, tendo em conta a composição das pilhas, de acordo com Doka 2009.
(3) As emissões atmosféricas provenientes de libertação directa ou da combustão do biogás do aterro
são determinadas por aplicação do TK gás à composição das pilhas. No texto (secção 3.2) é
explicado o cálculo do TK gás. Destas emissões, 62% corresponde a gás não captado (Tabela 1)
pelo que é directamente emitido e, o 38% restante é sujeito a combustão; deste, 33,3% é queimado e
libertado e 66,7% é sujeito a recuperação energética (Tabela 1). Para C, S, N e Cl é considerada a
seguinte especiação:
a. Para o C - CO2, CO, CH4, NMVOC e Partículas. Emissões de CO2 e CH4 existem tanto no
gás emitido directamente como no resultante da combustão; todas as outras substâncias
existem somente no gás resultante da combustão.
Para cada substância, tanto a emissão directa como a resultante da combustão, são
calculadas usando a respectiva emissão total de C (directa e resultante da combustão) e o
teor de cada substância por g de C respectivamente no gás do aterro (raw) ou no gás
proveniente da combustão, obtidos na literatura;
- Para o gás do aterro (raw, emissão directa) os dados reportados são (Doka
2009): CO2 – 1,6; CH4 – 0,75 g de composto por g de C.
- Para gás resultante da combustão os dados reportados são (Doka 2009): CO2 –
3,7; CO – 3,1E-04; CH4 – 2,5E-05; NMVOC – 5,9E-06; Partículas (assumido
<2,5µm) – 1,0E-04 g de composto por g de C.
- Para CO2, CO e CH4 as fracções fóssil e biogénica são separadamente
quantificadas usando a respectiva fracção de C fóssil no resíduo degradado.
b. Para o S – SO2; e para o Cl – HCl; ambos estão presentes tanto no gás emitido
directamente como no resultante da combustão. No cálculo é considerado o aumento de
massa devido à especiação em SO2 (2) e HCl (1.03).
c. Para o N – NO2; somente presente no gás resultante da combustão. O cálculo é semelhante
ao explicado para os compostos de C, usando o teor de NO2 por g de N no gás resultante da
queima igual a 8,5E-03 (Doka 2009).
(4) As emissões (para a água, ar e de calor) resultantes tanto do tratamento do lixiviado short-term como
da incineração das lamas resultantes são calculadas a partir da quantidade e composição do
lixiviado: a quantidade de lixiviado é considerada igual a 2,5E-03 m3 por kg de resíduos nos 100 anos
(Doka 2009); a composição do lixiviado é obtida pela aplicação do TK short-term lixiviado à
composição das pilhas. No texto (secção 3.2) é explicado o cálculo de TK short-term lixiviado.
Para S e N é considerada a seguinte especiação no lixiviado a tratar:
a. Para o S – SO4-; é considerado que todo o S está sob a forma de sulfato.
b. Para o N – NH4+ (31,7%), Norg (66,6%), NO2- (0,7%) and NO3- (1,0%); a fracção do N total
em cada espécie foi obtida da literatura (Doka 2009).
Os modelos usados tanto para os processos de tratamento de lixiviado como para a incineração das
lamas resultantes são de Doka 2009 sem qualquer alteração, e, portanto, os cálculos não são aqui
detalhados. Nesse modelo, que inclui as cargas ambientais directas do próprio tratamento do
lixiviado, mas também do tratamento das lamas resultantes (incineração e posterior deposição em
aterro das cinzas) são calculados, para cada poluente do lixiviado, factores individuais que
descrevem as cargas ambientais associadas a 1 kg de poluente em 1m3 de águas residuais.
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(5) As emissões do lixiviado long-term leachate (>100a) directamente do aterro de RSU são obtidas por
aplicação do TK long-term lixiviado à composição das pilhas. No texto (secção 3.2) é explicado o
cálculo do TK long-term lixiviado.
Para C, S e N é considerada a seguinte especiação no lixiviado:
a. Para o C – As emissões de CBO e CQO são determinadas a partir do COT usando as
respectivas razões (~0,26 para CBO e ~1,1 para CQO, para lixiviado de aterro, de Doka
2009); Também é considerado que COT=COD.
b. Para S – SO4- (93,1%) e H2S (6,9%);
c. Para N – NH4+ (31,7%), Norg (66,6%), NO2- (0,7%) e NO3- (1,0%);
A fracção do S e N total em cada espécie no lixiviado é obtida da literatura (Doka 2009).
As emissões resultantes da incineração das lamas do tratamento do lixiviado são obtidas tal
como explicado no final da nota 4.
(6) Calor produzido na combustão do carbono: obtido pelo produto da quantidade de C no CH4 existente
no gás sujeito a combustão e o calor de combustão do C considerado igual a 40 MJ/kg (Doka 2009).
A parte desperdiçada (heat waste) corresponde à fracção de gás queimado e não sujeito a
recuperação energética (33,3%).
(7) A restante emissão de calor short-term é obtida a partir do calor libertado em 100 anos, descontando
o C sujeito a combustão (nota 6) e o C emitido directamente como CH4 (nota 3). O calor libertado em
100 anos é calculado a partir do poder calorífico superior dos diversos componentes das pilhas e a
fracção de cada um degradada em 100 anos.
(8) A emissão de calor remanescente, long-term, é obtida do poder calorífico superior das pilhas,
descontando o calor libertado em 100 anos (ver nota 7).
(9) A produção de electricidade é calculada a partir da fracção de calor recuperado na combustão do
carbono emitido, que é 66,7% do captado (nota 7) e usando uma eficiência de conversão de 13,5%
(Doka 2009).
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Tabela 5. Entradas, saídas e fonte de dados para o inventário da deposição em aterro de 1kg de pilhas alcalinas.
Entradas Quantidade Fonte de dados do inventário
Aterro sanitário (1) 5,6E-10 unit Sanitary landfill facility /CH (Doka 2009)
Cargas específicas do processo, aterro sanitário (1) 1 kg Process-specific burdens, sanitary landfill /CH (Doka 2009)
Infra-estruturas e recursos necessários para o tratamento do lixiviado short-term (2):
Electricidade 2,7E-04 kWh Electricity, low voltage, at grid /PT (Frischknecht et al 2007)
Combustível 1,74E-04 MJ Light fuel oil, burned in boiler 100 kW, non-modulating /CH (Jungbluth 2007)
Gás natural 2,4E-04 MJ Natural gas, burned in boiler modulating >100 kW /RER (Faist Emmenegger 2007)
Tratamento de resíduos de mistura de plásticos 3,9E-04 kg Disposal, plastics, mixture, 15,3% water, to municipal incineration /CH (Doka 2009)
Tratamento de resíduos de papel 3,9E-04 kg Disposal, paper, 11,2% water, to municipal incineration /CH (Doka 2009)
Rede de águas residuais 5,5E-10 km Sewer grid, class 3 /CH (Doka 2009)
Estação de tratamento de águas residuais 1,4E-11 unit Wastewater treatment plant, class 3 /CH (Doka 2009)
Infra-estruturas e recursos necessários para a incineração de lamas resultantes do tratamento de lixiviado short-term (2):
Unidade de incineração de resíduos sólidos urbanos 9,9E-14 unit Municipal waste incineration plant /CH (Doka 2009)
Cargas específicas do processo, incineração de
resíduos urbanos 4,0E-04 kg Process-specific burdens, municipal waste incineration /CH (Doka 2009)
Aterro de escórias 1,2E-14 unit Slag compartment /CH (Doka 2009)
Cargas específicas do processo, aterro de escórias 7,0E-06 kg Process-specific burdens, slag compartment /CH (Doka 2009)
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Aterro de cinzas 3,4E-13 unit Residual material landfill facility /CH (Doka 2009)
Cargas específicas do processo, aterro de cinzas 1,7E-04 kg Process-specific burdens, residual material landfill /CH (Doka 2009)
Electricidade a partir de resíduos, na unidade de
incineração de resíduos urbanos 5,7E-05 kWh Electricity from waste, at municipal waste incineration plant /CH (Doka 2009)
Calor a partir de resíduos, na unidade de incineração
de resíduos urbanos 3,3E-04 MJ Heat from waste, at municipal waste incineration plant /CH (Doka 2009)
Hidróxido de sódio 2,0E-09 kg Sodium hydroxide, 50% in H2O, production mix, at plant /RER (Althaus et al 2007)
Cal 3,6E-10 kg Quicklime, milled, packed, at plant /CH (Kellenberger et al 2007)
Ácido clorídrico 4,6E-08 kg Hydrochloric acid, 30% in H2O, at plant /RER (Althaus et al 2007)
Cloreto de ferro (III) 1,4E-05 kg Iron (III) chloride, 40% in H2O, at plant /CH (Althaus et al 2007)
Produtos químicos orgânicos 2,1E-09 kg Chemicals organic, at plant /GLO (Althaus et al 2007)
Produtos químicos inorgânicos 7,6E-08 kg Chemicals inorganic, at plant /GLO (Althaus et al 2007)
Cimento 6,6E-05 kg Cement, unspecified, at plant /CH (Kellenberger et al 2007)
Deposição do cimento 1,7E-04 kg Disposal, cement, hydrated, 0% water, to residual material landfill /CH (Doka 2009)
Transporte ferroviário 2,8E-05 tkm Transport, freight, rail /RER (Spielmann et al 2007)
Transporte, camião 2,0E-05 tkm Transport, lorry 20-28 t, fleet average /CH (Spielmann et al 2007)
Amónia 4,0E-08 kg Ammonia, liquid, at regional storehouse /RER (Althaus et al 2007)
Gás natural, queimado em forno industrial 3,9E-06 MJ Natural gas, burned in industrial furnace low-NOx >100kW /RER (FaistEmmenegger 2007)
Dióxido de titânio 1,1E-09 kg Titanium dioxide, production mix, at plant /RER (Althaus et al 2007)
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Óxido de crómio 2,3E-11 kg Chromium oxide, flakes, at plant /RER (Althaus et al 2007)
Saídas
Emissões atmosféricas provenientes de libertação
directa e/ou combustão do biogás do aterro
(Emissões atmosféricas, baixa densidade
populacional *) Quantidade, kg (3)
Emissões atmosféricas provenientes do tratamento
de lixiviado short-term e incineração das lamas
resultantes (Emissões atmosféricas, elevada
densidade populacional *) Quantidade, kg (4)
Dióxido de carbono, biogénico 9,1E-05 3,3E-06
Monóxido de carbono, biogénico 4,5E-09 1,6E-08
Metano, biogénico 1,8E-05 6,8E-09
Dióxido de carbono, fóssil 4,9E-04 1,8E-05
Monóxido de carbono, fóssil 2,4E-08 8,5E-08
Metano, fóssil 9,5E-05 3,7E-08
NMVOC 5,4E-10 1,9E-10
Partículas, < 2,5 µm 9,7E-09 ---
Dióxido de enxofre 2,2E-08 0
Óxidos de azoto 5,9E-09 2,5E-07
Amoníaco --- 2,5E-08
Óxido de diazoto --- 7,0E-08
Cianetos --- 7,1E-10





















Emissões para a água provenientes do tratamento de
lixiviado short-term e incineração de lamas
resultantes (** só do tratamento de lixiviado)
(Emissões para a água, rio *) Quantidade, kg (4)
Emissões para a água provenientes do lixiviado long-
term (>100a) directamente do aterro de RSU e
indirectamente via incineração das lamas resultantes
do tratamento de lixiviados (** só do lixiviado long-
term do aterro de RSU)
(Emissões long-term para a água, subterrânea *)
Quantidade, kg (5)
Carência bioquímica de oxigénio 1,5E-06 2,9E-03
Carência química de oxigénio 4,6E-06 1,2E-02
Carbono orgânico total 1,2E-06 1,1E-02
Carbono orgânico dissolvido 1,1E-06 1,1E-02
Sulfato 1,9E-07 ** 1,7E-03 **
Ácido sulfídrico --- 4,5E-05 **
Azoto (part.) 3,7E-07 ---
Amónio, ião 1,4E-05 4,5E-04 **
Nitrato 5,0E-05 4,7E-05
Nitrito 2,9E-07 2,5E-05 **
Azoto orgânico 0 7,4E-04 **




Crómio VI 7,8E-09 1,8E-06
Cobre 4,6E-08 1,2E-02














Potássio 3,0E-04 ** 2,7E-02 **
Crómio III 2,3E-11 ---
Saídas, Perdas de calor Quantidade, MJ
Emissões atmosféricas, baixa densidade populacional
- proveniente da combustão do biogás do aterro 9,2E-04 (6)
Emissões para solo, industrial
- proveniente da decomposição short-term dos resíduos (0-100a) 3,8E-02 (7)
Emissões para água, subterrânea, long-term
- proveniente da decomposição long-term dos resíduos (>100a) 5,2 (8)
Emissões atmosféricas, elevada densidade populacional
- proveniente da incineração de lamas resultantes do tratamento dos lixiviados short-term 1,0E-03 (4)
Emissões para água, rio
- proveniente da incineração de lamas resultantes do tratamento dos lixiviados short-term 1,3E-04 (4)
Saídas Quantidade, MJ Fonte de dados do inventário
Produção de electricidade 2,5E-04 (9) Electricity, production mix /PT (Frischknecht et al 2007)
* Compartimento ambiental (ver texto, secção 4).
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3.3. INCINERAÇÃO
Na modelação do processo de incineração teve-se em conta a composição das pilhas
apresentada anteriormente na secção 3.1 e na Tabela 3, em que, para além da composição
elementar de cada componente, são incluídos o poder calorífico, a fracção de ferro
metálico/reciclável e a fracção de C biogénico. Cada componente das pilhas foi também
classificado como inerte ou combustível.
A modelação baseia-se na definição de coeficientes de transferência que quantificam a
repartição de cada elemento químico presente nas pilhas entre as correntes de saída do
processo de incineração. Geralmente considera-se que os componentes inertes vão totalmente
para as escórias (Doka 2009) e que nos componentes combustíveis há uma repartição entre as
correntes de saída, neste caso (de incineração com sistema de tratamento de gases por via
semi-húmida) as emissões gasosas, as escórias e as cinzas.
Dada a especificidade do produto aqui em análise – as pilhas alcalinas domésticas – foram
usados neste estudo coeficientes de transferência desenvolvidos para este fim em trabalhos
laboratoriais de queima que estão descritos em Almeida et al 2009, complementados com
dados da literatura devidamente referenciados. Estes coeficientes de transferência são
apresentados e explicados na Tabela 6.
As escórias, após remoção magnética da sucata ferrosa para recuperação, são encaminhadas
para deposição em aterro. As cinzas (que incluem os resíduos de depuração dos gases no
reactor) são solidificadas com cimento e também encaminhadas para aterro próprio. As
emissões gasosas (raw gas) são sujeitas a um processo de tratamento no qual ocorre a
transferência de alguns elementos para as cinzas, juntamente com Ca(OH)2 residual e carvão
activado usados neste tratamento. A especiação dos elementos é também considerada.
Para estimar as emissões dos lixiviados dos aterros de escórias e de cinzas foram utilizados
coeficientes de transferência estabelecidos para curto (short-term) e longo prazo (long-term)
(Doka 2009), obtidos da literatura e apresentados na Tabela 7. A aplicação destes coeficientes
para cada elemento nas escórias e nas cinzas permite estimar o seu teor nos lixiviados short e
long-term, respectivamente.
Nos vários modelos desenvolvidos, com o objectivo de avaliar o impacto ambiental do processo
de incineração em estudos de ACV de produtos, parece existir concordância na distinção entre
consumo de recursos e emissões relacionadas com o processo e com o produto (resíduo):
- recursos e emissões específicas do processo são modeladas como sendo independentes das
propriedades intrínsecas do produto e, tipicamente, com base na quantidade do produto;
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- recursos e emissões específicas do produto são parcialmente ou totalmente determinadas por
propriedades específicas do produto, mais frequentemente pela composição (Erichsen and
Hauschild 2000).
Tabela 6. Coeficientes de transferência usados na modelação do processo de incineração.
Coeficientes de transferência (%)
Elemento Cinzas Emissõesgasosas Escórias
S (1) 1,40 0,132 98,46
Cl (1) 31,8 2,93 65,27
As (1) 0,0336 0,0288 99,94
Cd (1) 10,2 0,0534 89,74
Co (1) 1,08 0,00961 98,91
Cr (1) 10,0 * 0,614 89,39
Cu (1) 0,0313 0,00140 99,97
Fe (1) 0,223 0 99,78
Hg (1) 1,46 4,11 94,44
Mn (1) 0,0355 0 99,96
Ni (1) 0,0801 0,00010 99,92
Pb (1) 29,2 1,10 69,74
Sb (1) 0,289 0,0839 99,63
Tl (1) 0,712 0,0212 99,27
Zn (1) 6,53 0,0503 93,42
C (2) 0,30 98,15 1,55
H 0 100 0
N (2) 0 99,0 1,0
O (2) 0 96,6 3,4
K (2) 36,9 0,2 62,9
(1) Valores obtidos nos ensaios laboratoriais de incineração (de Almeida et al 2009). Os valores obtidos
para o forno foram considerados em “cinzas”, os dos borbulhadores 1 e 2 foram considerados “emissões
gasosas”. Os valores para “escórias” foram obtidos por balanço.
* O coeficiente de transferência do Cr para “cinzas” foi corrigido tendo em conta a análise dos resultados
em Almeida et al 2009 e por comparação com outros valores em literatura.
(2) Valores obtidos de Koehler et al 2011, Supporting information, Tabela 10. Os valores apresentados
para o C têm já em conta a transferência total para as escórias do C proveniente dos componentes
inertes das pilhas. Para os elementos N, O e K esta situação não se coloca porque só existem nos
componentes combustíveis.
Como não foram quantificadas laboratorialmente as emissões para os elementos Al, Si e Sn
(consideradas irrelevantes) foram considerados os coeficientes de transferência para componentes
inertes uma vez que esses elementos só estão presentes em componentes desse tipo.
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Assim, as entradas específicas do processo são expressas por kg de resíduo enquanto as
específicas do produto são expressas por uma quantidade ou teor de uma substância nesse
resíduo.
Da incineração de resíduos resultam óxidos de azoto (NOx) e outras emissões gasosas
contendo azoto: NH3, N2O e CN. As emissões de NOx são consideradas específicas do
processo e do produto, isto é, parte é considerada como sendo formada a partir do azoto
existente no ar de combustão (NOx térmico ou específico do processo) e a outra parte a partir
do azoto existente nos resíduos (NOx combustível ou específico do resíduo ou do produto) ou
mais precisamente, do N que é transferido do resíduo para os gases (raw gas) e pode assim
formar estas emissões (Doka 2009).
Tabela 7. Coeficientes de transferência usados na modelação dos processos de deposição em















C 0,18 99,82 0,108 64,625
S 9,12 90,88 10,73 89,27
N 18,88 81,12 18,88 81,12
Cl 86,38 13,62 28,60 71,40
As 0,150 99,85 100,0 0
Cd 0,051 99,949 0,001 0,679
Co 0,014 99,986 0,029 17,096
Cr 0,003 0,654 6,01 18,99
Cu 0,003 99,997 0,006 3,849
Hg 2,62 97,38 0,008 4,720
Mn 0,005 99,995 0,001 0,826
Ni 0,063 99,937 0,060 36,204
Pb 0,002 99,998 0,001 0,519
Sb 0,067 14,471 35,27 64,73
Sn 0,002 99,442 0,003 1,895
Zn 0,003 99,997 0,002 1,226
Tl 0,063 99,937 0,060 36,204
Si 0,004 0,856 0,225 99,775
Fe 0,001 52,019 0,001 0,501
Ca 0,436 99,564 0,015 9,036
Al 0,001 81,686 0,050 29,685
K 12,085 87,915 28,19 71,81
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Neste estudo é assumido que 75% das emissões de NOx são de NOx combustível e que 25%
são de NOx térmico (Erichsen and Hauschild 2000, EEA 2009). Além disso, como se trata de
instalações com sistema de desnitrificação (De-NOx), do tipo SNCR, as emissões de NH3 são
também alocadas da mesma forma e as emissões de N2O são consideradas específicas do
combustível (Doka 2009). Não são consideradas as emissões de cianetos por falta de dados.
Apesar de ser reconhecido que o uso de carvão activado tem um efeito benéfico na remoção
de Hg dos gases (e eventualmente de outros metais), não é considerada a remoção adicional
do Hg pelo carvão pois o coeficiente de transferência do Hg para as emissões gasosas (4,1%)
está próximo do referido por Erichsen e Hauschild (4,8%) e é muito mais baixo do que o
reportado em Koehler et al 2011 (17%). Nas escórias o valor considerado para o Hg é superior
ao reportado em ambas as referências.
Na Tabela 8 são apresentadas as entradas e saídas para a incineração de 1 kg de pilhas,
incluindo os dados usados, a base de cálculo, as hipóteses assumidas, os processos de
alocação e a fonte de dados para o inventário.
Detalhes sobre a modelação deste sistema são seguidamente apresentados, com referência às
notas dessa tabela.
(1) Infra-estrutura da unidade de incineração. Calculada tendo em conta a quantidade total de resíduos
incinerados no tempo de vida de uma unidade de incineração (assumida como 40 anos) a uma média de
100 000 ton/ano. Embora a capacidade média das incineradoras em funcionamento em Portugal
continental seja de 521 000 ton/ano, para efeitos do inventário considerou-se essa referência, o que
corresponde a assumir que a carga ambiental da infra-estrutura por unidade de resíduos incinerados é
independente da unidade de incineração neste intervalo de capacidades.
(2) Infra-estrutura do aterro de escórias resultantes da incineração. Considera-se uma célula de um aterro
de RSU. Calculada com a massa de escórias produzidas na incineração de 1kg de pilhas, obtida pela
aplicação dos coeficientes de transferência totais (Tabela 6) à composição das pilhas (Tabela 3),
adicionando o oxigénio necessário para a oxidação dos diferentes elementos e descontando o ferro
removido na separação magnética das escórias. No cálculo é também tida em conta a capacidade da
célula, e, tal como anteriormente, a carga ambiental por quantidade de resíduos é considerada como não
sendo influenciada pela sua capacidade total de deposição.
(3) Cargas específicas do aterro de escórias. São específicas do processo (i.e., independente da
composição dos resíduos) e incluem o consumo de energia e a ocupação de solo. Calculadas
considerando a quantidade de escórias a depositar obtida no item anterior.
(4) Infra-estrutura do aterro de cinzas resultantes da incineração (aterro para resíduos inorgânicos).
Considera os materiais necessários à construção do aterro (incluindo vias de acesso), à sua operação e
acompanhamento após encerramento. Calculada com a massa de cinzas a depositar e a capacidade total
do aterro. Para efeitos de inventário a deposição do cimento é calculada separadamente (ver abaixo). A
quantidade de cinzas é obtida por aplicação dos coeficientes de transferência (Tabela 6) à composição
das pilhas e tendo em conta: oxigénio necessário para a oxidação dos diferentes elementos; CaCl2 e
CaSO3 resultantes da remoção parcial de HCl e SO2 dos gases de queima por Ca(OH) 2; Ca(OH) 2 em
excesso; e, o carvão activado também usado no tratamento dos gases.
(5) Cargas específicas do aterro de cinzas. São específicas do processo (i.e., independentes da
composição dos resíduos) e incluem o consumo de energia e a ocupação de solo. Calculadas
considerando a quantidade de cinzas a depositar obtida no item anterior.
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(6) A quantidade de cimento usado na solidificação das cinzas é calculada a partir da quantidade de
cinzas e a proporção cimento: cinzas: água, considerada de 20%: 50%: 30% (Doka 2009).
(7) Na quantificação das cargas ambientais associadas ao uso de cimento são consideradas a infra-
estrutura do aterro, as cargas específicas do processo, as emissões short-term e long-term para a água
(rio e subterrânea respectivamente) resultantes do lixiviado. Estas são calculadas a partir da quantidade
de cimento+água usada na solidificação das cinzas. A composição do cimento para este inventário é de
Doka 2009.
(8) Este item inclui os seguintes transportes, em camião, cujas distâncias foram calculadas para a Lipor e
Valorsul:
- amónia, Ca(OH)2 e carvão activado, 150 km (100 km Lipor e 200 km Valorsul);
- cimento, 100 km (150 km Lipor e 50 km Valorsul);
- escórias e cinzas solidificadas, da unidade de incineração para o aterro, 10 km (0 km Lipor and 20 km
Valorsul).
(9) Consumo de amónia para redução das emissões de NOx, específicas do processo e dos resíduos.
Embora na incineradora da Lipor tenha sido usada ureia (uma alternativa à amónia) em 2012 (Lipor
2013), neste inventário considerou-se o uso de amónia para ambas as instalações, com um consumo de
6g de solução aquosa a 25% por kg de resíduos (1,5 g a 100%) (Doka 2009, Valorsul 2009).
Tratamento das emissões específicas dos resíduos: a fracção de amónia consumida devido às emissões
de NOx específicas dos resíduos (75% do total, ver nota 24 para o cálculo das emissões de NOx
específicas dos resíduos) é usada para calcular o consumo de amónia por kg de N nos gases de
combustão que é depois aplicado às emissões de N das pilhas (cujo cálculo é também explicado na nota
24) que resultam da anilha de plástico.
Tratamento das emissões específicas do processo: calculada a partir do consumo total de amónia e a
fracção de emissões de NOx térmico (de processo) que é igual a 25% (nota 18).
(10) A solução aquosa usada na neutralização dos gases ácidos é preparada a partir de hidróxido de
cálcio (cal hidratada). O seu consumo é calculado como 1,5 vezes a razão estequiométrica, tendo em
conta a quantidade de Cl e S nos gases de combustão (cálculos detalhados nas notas 25 e 23
respectivamente); 1,56 kg/kg Cl and 3,46 kg/kg S. A eficiência de remoção do Cl e do S é assumida como
97% e 87% respectivamente (Bicocchi 1998).
(11) O consumo de carvão activado é considerado igual a 0,43 kg/ton de RSU, a média ponderada dos
valores para a Lipor em 2012 (Lipor 2013) e para a Valorsul, assumindo para esta última instalação que o
valor em 2012 é igual aos de 2007, 2008 e 2009 (Valorsul 2009).
(12) O consumo de água é considerado igual à média ponderada dos valores de projecto da Lipor de 0,5
m3/ton resíduos (APA 2014c) e da Valorsul de 0,23 m3/ton resíduos (APA 2014d).
(13) O consumo de gás natural é considerado igual à média ponderada dos valores de projecto da Lipor
(APA 2014c) e Valorsul (APA 2014 d). O poder calorífico do gás natural é considerado igual a 38,7 MJ/m3.
(14) O consumo de diesel considera-se igual à média ponderada dos valores de projecto da Lipor (APA
2014c) e Valorsul (APA 2014 d). A massa volúmica do diesel é considerada igual a 0,84 kg/l.
(15) Emissão de NMVOC, específica do processo. Obtido de Koehler et al 2011, para as unidades de
incineração de Portugal (percentil 50).
(16) Emissão de Partículas, específica do processo. Obtido directamente da média ponderada da emissão
total da Lipor em 2012, 1269 kg (Lipor 2013), e considerando a emissão da Valorsul para 2009, 12 g/ton
resíduos (Valorsul 2009). As fracções PM (<2,5) = 99,5%, PM (2,5-10) = 0,5% and PM (> 10) = 0% são de
Doka 2009.
(17) Emissão de Dioxinas, específica do processo. Obtido directamente da média ponderada da emissão
total da Lipor em 2012, 4 mg (Lipor 2013) e da Valorsul, 25 mg (Valorsul 2013).
(18) Emissão específica do processo, NOx térmico. A emissão total de NOx é considerada igual a 0,735
g/kg resíduos, a média ponderada da emissão total da Lipor em 2012, 272 317 kg (Lipor 2013) e da
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Valorsul, 382 ton (Valorsul 2013). É assumido que 25% corresponde a NOx térmico (ver texto, secção
3.3). A emissão específica do resíduo, ou NOx combustível é explicada na nota 24.
(19) Emissão de amoníaco, específica do processo. A emissão total de amoníaco é considerada 3,53
mg/kg resíduos, obtido de Koehler et al 2011 para as unidades de incineração em Portugal, percentil 50.
25% desta emissão é assumida como térmica ou específica do processo (ver texto, secção 3.3). A
emissão específica do resíduo é explicada na nota 24.
(20) Emissão de CO, específica do processo. A emissão total de CO é considerada 35 mg/kg resíduos, a
média ponderada da emissão total da Lipor em 2012, 11 833 kg (Lipor 2013) e da Valorsul, 19 ton
(Valorsul 2013). As fracções biogénica e fóssil são calculadas a partir da composição das pilhas (Tabela
3).
(21) Emissão de CH4, específica do processo. A emissão total de CH4 é considerada 6,22 mg/kg resíduos,
obtido de Koehler et al 2011 para as unidades de incineração em Portugal, percentil 50. As fracções
biogénica e fóssil são calculadas a partir da composição das pilhas (Tabela 3).
(22) A emissão de CO2 é calculada a partir do C nos gases de combustão, obtido pela aplicação dos
coeficientes totais de transferência (Tabela 6) à composição das pilhas (Tabela 3), subtraindo a
quantidade de C nas emissões de CO, CH4 e NMVOC (75% w/w em C, de acordo com Erichsen and
Hauschild 2000) específicas do processo. As fracções biogénica e fóssil são calculadas a partir da
composição das pilhas (Tabela 3).
(23) A emissão de SO2 é calculada a partir do S nos gases de combustão, obtido pela aplicação dos
coeficientes totais de transferência (Tabela 6) à composição das pilhas (Tabela 3), e considerando uma
eficiência de remoção de 87% (Bicocchi 1998) no tratamento semi-húmido dos gases com solução de
leite de cal. A quantidade removida fará parte das cinzas.
(24) A emissão de NOx por kg de N nos gases de combustão é calculada a partir da quantidade de NOx
combustível (75% do total, ver emissão de NOx-térmico nesta tabela e nota 18), a quantidade média de N
nos resíduos indiferenciados (considerada igual a 5 kg/kg resíduos, obtido de cálculos com a composição
dos resíduos para Portugal em 2012 (APA 2013b) e a composição elementar de resíduos obtida de
Koehler et al. 2011) e o coeficiente médio de transferência de N dos resíduos para os gases de
combustão (assumido igual a 0,99).
Este factor é aplicado às emissões de N nos gases de combustão, obtidas pela aplicação dos coeficientes
totais de transferência (Tabela 6) à composição das pilhas (Tabela 3),
Para o amoníaco os cálculos são semelhantes.
Para a emissão de N2O, específica dos resíduos (combustível), é usada a mesma abordagem mas sem a
repartição em combustível e térmico (ver texto, secção 3.3). A emissão total é considerada 7,32 mg/kg
resíduos, obtido de Koehler et al 2011 para as unidades de incineração em Portugal, percentil 50.
(25) A emissão de HCl é calculada a partir do Cl nos gases de combustão, obtido pela aplicação dos
coeficientes totais de transferência (Tabela 6) à composição das pilhas (Tabela 3), e considerando uma
eficiência de remoção de 97% (Bicocchi 1998) no tratamento semi-húmido dos gases com solução de
leite de cal. A quantidade removida fará parte das cinzas.
(26) A emissão é calculada pela aplicação dos coeficientes totais de transferência, obtidos em ensaios
laboratoriais (Tabela 6) à composição das pilhas (Tabela 3). Existe tanto nos componentes inertes como
nos combustíveis. Não é considerada remoção.
(27) A emissão é calculada pela aplicação dos coeficientes totais de transferência, obtidos em ensaios
laboratoriais (Tabela 6) à composição das pilhas (Tabela 3). Existe só nos componentes inertes (metais)
mas foi verificada alguma transferência para o forno (cinzas) e borbulhadores (emissões gasosas). Não é
considerada remoção.
(28) A emissão é calculada pela aplicação dos coeficientes totais de transferência, obtidos em ensaios
laboratoriais (Tabela 6) à composição das pilhas (Tabela 3) com correcção da quantidade nas cinzas.
Existe tanto nos componentes inertes como nos combustíveis. Não é considerada remoção.
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(29) A emissão é calculada pela aplicação dos coeficientes totais de transferência, obtidos em ensaios
laboratoriais (Tabela 6) à composição das pilhas (Tabela 3). Só existe nos componentes combustíveis.
Não é considerada remoção.
(30) A emissão é calculada pela aplicação dos coeficientes totais de transferência, de Koehler et al 2011
(Tabela 6) à composição das pilhas (Tabela 3). Só existe nos componentes combustíveis. Não é
considerada remoção.
(31) Calor gerado na incineração, calculado a partir do teor energético do resíduo, excluindo a quantidade
de energia convertida em electricidade. A distribuição entre ar e água é estimada em 93,6 e 6,4%
respectivamente, com parâmetros de Doka 2009, mas considerando a quantidade de água específica
deste inventário (ver Consumo de água e nota 12 e Calor em Emissões para a água).
(32) Para as escórias: Calculado a partir das emissões de C short-term e long-term respectivamente,
assumindo que todo o C é orgânico, excepto o dos componentes metálicos das pilhas, e aplicando as
razões relativas a COD para calcular a CBO (~0,83) e CQO (~2,5). As emissões short e long term
referidas resultam da aplicação do coeficiente de transferência (Tabela 7) à emissão de C nas escórias,
obtida pelo teor de C nas pilhas e o coeficiente de transferência de Koehler et al 2011 (Tabela 6). O C dos
componentes metálicos que vai directamente para as escórias é considerado inofensivo (Doka 2013) e
não é incluído no inventário. Essa quantidade é de 2,0E-04 kg/kg resíduos.
Para as cinzas: O cálculo é semelhante para as cinzas, sem cimento, mas neste caso o C é considerado
100% orgânico (Doka 2009). O carvão é assumido como 100% C e o com um comportamento em aterro
semelhante ao do restante C nas cinzas.
(33) Para as escórias: Calculado a partir das emissões de S short-term e long-term respectivamente,
considerando o aumento de massa na conversão a SO4. As emissões short e long term referidas resultam
da aplicação do coeficiente de transferência (Tabela 7) à emissão de S nas escórias, obtida pelo teor de S
nas pilhas e o coeficiente de transferência de S dos ensaios laboratoriais (Tabela 6).
Para as cinzas: O cálculo é semelhante para as cinzas, sem cimento, mas neste caso, além do S
estimado pelos coeficientes de transferência (Tabela 6) e composição das pilhas, o S existente no SO2
removido dos gases de combustão pelo Ca(OH)2 é também contabilizado.
(34) Para as escórias: Calculado a partir das emissões de N short-term e long-term respectivamente,
considerando o aumento de massa na conversão a NO3. As emissões short e long term referidas resultam
da aplicação do coeficiente de transferência (Tabela 7) à emissão de N nas escórias, obtida pelo teor de
N nas pilhas e o coeficiente de transferência de Koehler et al 2011 (Tabela 6).
Para as cinzas: Não há transferência de N para as cinzas (Tabela 6).
(35) Para as escórias: Calculado a partir das emissões de Cl short-term e long-term respectivamente,
obtidas da aplicação do coeficiente de transferência (Tabela 7) à emissão de Cl nas escórias, obtida pelo
teor de Cl nas pilhas e o coeficiente de transferência de Cl dos ensaios laboratoriais (Tabela 6).
Para as cinzas: O cálculo é semelhante para as cinzas, sem cimento, mas neste caso, além do Cl
estimado pelos coeficientes de transferência (Tabela 6) e composição das pilhas, o Cl existente no HCl
removido dos gases de combustão pelo Ca(OH)2 é também contabilizado.
(36) Para as escórias: Calculado a partir das emissões do elemento short-term e long-term
respectivamente, obtidas da aplicação do coeficiente de transferência (Tabela 7) à emissão do elemento
nas escórias, obtida pelo teor do elemento nas pilhas e o respectivo coeficiente de transferência dos
ensaios laboratoriais (Tabela 6).
Para as cinzas: O cálculo é semelhante para as cinzas, sem cimento.
(37) Sn, Si e Al só existem em componentes inertes e por isso considera-se serem totalmente transferidos
para as escórias. Não foram determinados nos ensaios laboratoriais.
(38) Fe existe unicamente nas cinzas uma vez que o existente nas escórias é separado magneticamente.
Os coeficientes de transferência são dos ensaios laboratoriais (Tabela 6).
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(39) Ca só existe nas cinzas, a emissão short-term e long-term respectivamente corresponde a Ca
introduzido via Ca(OH)2, obtido pelo teor de Ca nas cinzas e o coeficiente de transferência (Tabela 7).
(40) Para as escórias: Calculado a partir da emissão de K short-term e long-term respectivamente,
resultante da aplicação do coeficiente de transferência (Tabela 7) à emissão de K nas escórias, obtida
pelo teor de K nas pilhas e o coeficiente de transferência de Koehler et al 2011 (Tabela 6).
Para as cinzas: O cálculo é semelhante para as cinzas, sem cimento.
(41) Calculado pela diferença entre a energia bruta produzida (obtida pelo poder calorífico inferior e a
eficiência de conversão eléctrica assumida igual a 20%) e a energia total consumida (que é dada pela
soma da energia requerida na separação magnética das escórias, calculada com a quantidade de Fe
removida e assumindo um consumo igual a 0,15 MJ/kg Fe (Doka 2009), e o consumo interno, explicado
abaixo, considerado igual a 0,205 MJ/kg resíduos.
Uma vez que os consumos de electricidade por quantidade de resíduos reportados pela Lipor e Valorsul
em 2012 são muito diferentes (com base nos seus relatórios de sustentabilidade, respectivamente de 1,04
(Lipor 2013) e 79,3 kWh/ton resíduos (Valorsul 2013)), foram usados os valores de projecto para estimar
o consumo, i.e., 52,6 (APA 2014c) e 71,75 kWh/ton resíduos (APA 2014d), respectivamente. A média
ponderada resulta em 65 kWh/ton resíduos. A este valor foi subtraído 8 kWh/ton resíduos (0,029 MJ/kg
resíduos) para a separação magnética, o que resulta em 57 kWh/ton resíduos ou 0,205 MJ/kg resíduos.
(42) Calculado assumindo que todo o Fe metálico nas escórias é removido.
3.4. RECICLAGEM
O inventário do sistema Reciclagem corresponde ao do processo de Austria, Fernwärme Wien,
e está apresentado em Xará et al 2014 (capítulo 5 deste texto).
CAPÍTULO 6
AVALIAÇÃO COMPARATIVA DE ALTERNATIVAS DE GESTÃO DE PILHAS ALCALINAS USADAS
- 6.38 -
Tabela 8. Entradas, saídas e fonte de dados para o inventário da incineração de 1 kg de pilhas alcalinas.
Entradas Quantidade Fonte de dados do inventário
Unidade de incineração de resíduos sólidos
urbanos (1) 2,5E-10 unit Municipal waste incineration plant /CH (Doka 2009)
Aterro de escórias (2) 9,1E-10 unit Slag compartment /CH (Doka 2009)
Cargas específicas do processo, aterro de escórias
(3) 5,1E-01 kg Process-specific burdens, slag compartment /CH (Doka 2009)
Aterro de cinzas (4) 5,7E-11 unit Residual material landfill facility /CH (Doka 2009)
Cargas específicas do processo, aterro de cinzas
(5) 2,7E-02 kg Process-specific burdens, residual material landfill /CH (Doka 2009)
Cimento (6) 1,1E-02 kg Cement, unspecified, at plant /CH (Kellenberger et al 2007)
Deposição do cimento e água usados na
solidificação das cinzas (7) 2,7E-02 kg
Disposal, cement, hydrated, 0% water, to residual material landfill /CH (Doka
2009)
Transporte, camião (8) 6,8E-03 tkm Transport, lorry 16-32t, EURO4 /RER (Spielmann et al 2007)
Amónia – específica de processo e resíduos (9) 2,6E-04 kg e3,8E-04 kg Ammonia, liquid, at regional storehouse /RER (Althaus et al 2007)
Hidróxido de cálcio, Ca(OH)2 (10) 2,6E-04 kg Lime, hydrated, packed, at plant /CH (Kellenberger et al 2007)
Carvão activado (11) 4,3E-04 kg Charcoal, at plant /GLO (Werner et al 2007)
Água (12) 3,3E-01 l Water, decarbonised, at plant /RER (Althaus et al 2007)
Gás natural (13) 3,3E-02 MJ Natural gas, high pressure, at consumer /RER (Faist Emmenegger et al 2007)
Diesel (14) 1,3E-05 kg Diesel, at regional storage /RER (Jungbluth 2007)
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Saídas
- Emissões atmosféricas da incineração




- Emissões atmosféricas da incineração
(Emissões atmosféricas, elevada densidade
populacional*)
Quantidade, kg
NMVOC (15) 4,6E-06 Monóxido de azoto (24) 1,7E-06
Partículas <2,5 (16) 8,1E-06 Ácido clorídrico (25) 5,1E-06
Partículas 2,5 -10 (16) 4,1E-08 Arsénio (26) 2,6E-10
Dioxinas (17) 3,3E-14 Cádmio (27) 1,4E-09
Óxidos de azoto (térmico) (18) 1,8E-04 Cobalto (26) 3,5E-09
Amoníaco (térmico) (19) 8,8E-07 Crómio (28) 2,5E-06
Monóxido de carbono, biogénico (20) 3,1E-06 Cobre (26) 1,7E-07
Monóxido de carbono, fóssil (20) 3,2E-05 Mercúrio (29) 6,6E-09
Metano, biogénico (21) 5,5E-07 Níquel (26) 2,8E-09
Metano, fóssil (21) 5,7E-06 Chumbo (26) 5,6E-07
Dióxido de carbono, biogénico (22) 1,4E-02 Antimónio (27) 1,6E-08
Dióxido de carbono, fóssil (22) 1,4E-01 Zinco (26) 7,3E-05
Dióxido de enxofre (23) 2,1E-07 Tálio (26) 1,3E-08
Óxidos de azoto (combustível) (24) 1,3E-04 Potássio (30) 5,5E-05
Amoníaco (combustível) (24) 6,0E-07 Calor (31) 4,3 MJ
Saídas
Emissões short-term para a água provenientes
dos aterros de cinzas e escórias (Emissões
para a água, rio *) Quantidade, kg
Emissões long-term para a água provenientes dos
aterros de cinzas e escórias (Emissões para a água,
subterrânea, long-term *) Quantidade, kg
Carência bioquímica de oxigénio (32) 1,2E-06 7,0E-04
Carência química de oxigénio (32) 3,7E-06 2,1E-03
Carbono orgânico total (32) 1,5E-06 8,5E-04
Carbono orgânico dissolvido (32) 1,5E-06 8,5E-04
Sulfato (33) 1,7E-04 1,7E-03
Nitrato (34) 9,5E-06 4,1E-05
Cloreto (35) 3,8E-03 1,9E-03
Arsénio (36) 1,7E-09 9,1E-07
Cádmio (36) 1,2E-09 2,3E-06
Cobalto (36) 5,1E-09 3,6E-05
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Crómio VI (36) 2,4E-06 1,0E-05
Cobre  (36) 4,2E-07 1,2E-02
Mercúrio (36) 4,0E-09 1,5E-07
Manganês (36) 1,2E-05 2,3E-01
Níquel (36) 1,8E-06 2,8E-03
Chumbo (36) 7,7E-10 3,5E-05
Antimónio (36) 3,2E-08 2,7E-06
Zinco (36) 4,2E-06 1,4E-01
Tálio (36) 3,8E-08 6,0E-05
Estanho (37) 1,6E-09 1,0E-04
Silício (37) 1,3E-09 3,1E-07
Alumínio (37) 1,3E-09 8,3E-05
Ferro (38) 3,6E-09 2,2E-06
Cálcio (39) 2,1E-08 1,3E-05
Potássio (40) 4,9E-03 2,2E-02
Calor (31) 0,30 MJ
Saídas
– energia e materiais recuperados Quantidade Fonte de dados do inventário
Energia eléctrica (41) 0,80 MJ Electricity, production mix /PT (Frischknecht et al 2007)
Fe da separação magnética das escórias (42) 0,20 kg Iron scrap, at plant / RER (Classen et al 2009)
* Compartimento ambiental (ver texto, secção 4).
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4. AVALIAÇÃO DO IMPACTO DO CICLO DE VIDA (AICV)
Como já anteriormente referido, utiliza-se o método de avaliação de impactos ReCiPe 2014,
com resultados ao nível do ponto médio e para a perspectiva Hierarchist (Goedkoop et al
2013). Para isso, as entradas e saídas elementares do inventário de cada sistema foram
classificadas e caracterizadas para as diferentes categorias de impacto, tendo em conta o
compartimento ambiental em questão, indicado nas tabelas do inventário de cada sistema.
Nas Figuras 4 a 6 (colunas laranja) apresentam-se os resultados da avaliação de impactos
para cada categoria de impactos e para as 3 alternativas de gestão, por 1000 kg de pilhas. A
análise dos resultados obtidos é feita na secção Interpretação (secção 5). Nesta análise foi
também considerada a vantagem ambiental decorrente da recuperação de materiais e energia
nos processos envolvidos, tal como apresentado nos inventários dos respectivos sistemas
(colunas verde nas Figuras 4 a 6). Na Figura 7 comparam-se os resultados dos diferentes
sistemas para cada categoria de impacto relativos ao sistema com pior desempenho ambiental,
escalado para 100%.
Para cada sistema e para cada categoria de impacto foram identificados os processos, ou
mesmo os fluxos elementares, que mais contribuem para o seu resultado. Essa análise está
contemplada nas Figuras 8, 9 e 10, respectivamente para os sistemas de Reciclagem,
Incineração e Aterro, e permite a identificação de oportunidades de melhoria para cada sistema
em cada categoria de impacto. Na Tabela 9 apresenta-se um resumo dessa análise e,
adicionalmente, com mais detalhe, indica-se a principal causa do resultado obtido para cada
sistema em cada categoria de impacto.
Os perfis ambientais da gestão das pilhas alcalinas em Portugal continental 2012 e 2016,
assumindo as quantidades para cada destino, tal como referido em 2.2.8, são apresentados na
Figuras 11 e 12, respectivamente sem e com a inclusão das vantagens ambientais resultantes
da recuperação de materiais e energia em cada sistema.
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Incineração Aterro Reciclagem
Figura 4. Resultados da avaliação de impactos para as categorias que pertencem à área de
protecção Ecossistema.
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Incineração Aterro Reciclagem
Figura 5. Resultados da avaliação de impactos para as categorias que pertencem à área de
protecção Saúde humana.
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+ 0,5 0,4 4,5
- 0,4 1,06E-04 9,27E+06
Incineração Aterro Reciclagem
Figura 6. Resultados da avaliação de impactos para as categorias que pertencem à área de
protecção Recursos.
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Figura 7. Comparação do resultado dos diferentes sistemas para cada categoria de impacto.

















































































































































Produção dos pilhões Recolha e triagem das pilhas Transporte internacional das pilhas Processo de reciclagem
Figura 8. Processos que mais contribuem para o resultado do sistema Reciclagem em cada
categoria de impacto.
CAPÍTULO 6
AVALIAÇÃO COMPARATIVA DE ALTERNATIVAS DE GESTÃO DE PILHAS ALCALINAS USADAS
- 6.47 -













































































































































Unidade de incineração de RSU Aterro de escórias Cargas específicas do processo, aterro de escórias
Carvão activado  NOx_térmico, ar NOx_combustível, ar
Zinco, ar Cobre, água subterrânea_lt Manganês, água subterrânea_lt
Zinco, água subterrânea_lt Deposição do cimento em aterro de cinzas Nitrato, água subterrânea_lt
CO2 fóssil, ar Gás natural Cimento
Água
Figura 9. Processos que mais contribuem para o resultado do sistema Incineração em cada
categoria de impacto.













































































































































Aterro sanitário Cargas específicas do processo, aterro sanitário Cobre, água subterrânea_lt
Manganês, água subterrânea_lt Azoto orgânico, água subterrânea_lt Amónio, ião, água subterrânea_lt
Rede de águas residuais
Figura 10. Processos que mais contribuem para o resultado do sistema Aterro em cada
categoria de impacto.
CAPÍTULO 6
AVALIAÇÃO COMPARATIVA DE ALTERNATIVAS DE GESTÃO DE PILHAS ALCALINAS USADAS
- 6.48 -
Tabela 9. Análise detalhada da principal origem do resultado para cada sistema em estudo.
Categoria de





- produção de papéis
▲
Cargas específicas do processo,
aterro sanitário
- ocupação de solo pelo aterro após
encerramento, durante a “renaturação” e
antes de ser transformado em floresta
◄
Produção de carvão activado






- ocupação do solo pela rede rodoviária
Infraestrutura do aterro sanitário
(materiais para construção, operação e
acompanhamento após-encerramento,
incluindo vias de acesso)
- ocupação do solo pela rede rodoviária
e em 2º lugar
Cargas específicas do processo,
aterro sanitário
- ocupação do solo pelo próprio aterro
(construção e operação)
▲
Cargas específicas do processo,
aterro de escórias






- transformação do solo para a rede
rodoviária
▲
Infraestruturas do aterro sanitário
(materiais para construção, operação e
acompanhamento após-encerramento,
incluindo vias de acesso)
- transformação do solo para a rede
rodoviária
o valor negativo (impacto positivo) vem
principalmente de
Cargas específicas do processo
- transformação do solo do aterro em
floresta
◄
Infraestruturas do aterro de escórias
(materiais para construção, operação e
acompanhamento após-encerramento,
incluindo vias de acesso)
- transformação do solo para a rede
rodoviária
o valor negativo (impacto positivo) vem
principalmente de
Cargas específicas do processo,
aterro de escórias
- transformação do solo em floresta
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- emissões de óxidos de azoto
resultantes do uso de combustível
(diesel)
▲
Cargas específicas do processo,
aterro sanitário
- emissões de óxidos de azoto
resultantes do uso de diesel no aterro (na
distribuição e compactação dos resíduos)
e em 2º lugar
Infraestruturas do aterro sanitário
(materiais para construção, operação e
acompanhamento após-encerramento,
incluindo vias de acesso)
- emissões de óxidos de azoto
resultantes do uso de diesel nos
transportes associados
Emissões da incineração
- óxidos de azoto (térmico)
e em 2º lugar





- emissões de cobre resultantes do uso
de combustível (diesel)
▲
Infraestruturas do aterro sanitário
(materiais para construção, operação e
acompanhamento após-encerramento,
incluindo vias de acesso)
- emissões da produção do diesel








- emissões associadas à produção de
electricidade consumida no processo
►
Emissões long-term para água
subterrânea resultantes do lixiviado do
aterro de RSU e da incineração das
lamas resultantes do tratamento de
lixiviados (dos aterros de escórias e
cinzas)
- cobre
e em 2º lugar
- manganês
▼
Emissões long-term para água
subterrânea resultantes dos lixiviados
dos aterro de escórias e cinzas
resultantes da incineração
- cobre






- emissões associadas à produção de
electricidade consumida no processo
►
Emissões long-term para água
subterrânea resultantes do lixiviado do
aterro de RSU e da incineração das
lamas resultantes do tratamento de
▼
Emissões long-term para água
subterrânea resultantes dos lixiviados
dos aterro de escórias e cinzas
resultantes da incineração
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lixiviados (dos aterros de escórias e
cinzas)
- cobre
e em 2º lugar
- manganês
- cobre






- emissões associadas à produção de
electricidade consumida no processo
▲
Infraestruturas do aterro sanitário
(materiais para construção, operação e
acompanhamento após-encerramento,
incluindo vias de acesso)
- emissões associadas à produção das
escavadoras
◄
Deposição do cimento usado na
solidificação das cinzas






- emissões associadas à produção do
combustível (diesel)
▼
Emissões long-term para água




Emissões long-term para água
subterrânea resultantes dos lixiviados







- emissões de dióxido de carbono fóssil
resultantes do uso de combustível
(diesel)
▲
Infraestruturas do aterro sanitário
(materiais para construção, operação e
acompanhamento após-encerramento,
incluindo vias de acesso)
- emissões de dióxido de carbono fóssil
resultantes do uso de diesel nos
transportes associados
Emissões da incineração





- emissões de óxidos de azoto
resultantes do uso de combustível
(diesel)
▲
Cargas específicas do processo,
aterro sanitário
- emissões de óxidos de azoto
resultantes do uso de diesel no aterro (na
distribuição e compactação dos resíduos)
Emissões da incineração
- óxidos de azoto (térmico)
e em 2º lugar






Infraestruturas do aterro sanitário Emissões da incineração
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- emissões de óxidos de azoto
resultantes do uso de combustível
(diesel)
(materiais para construção, operação e
acompanhamento após-encerramento,
incluindo vias de acesso)
- emissões de óxidos de azoto
resultantes do uso de diesel nos
transportes associados
- óxidos de azoto (térmico)
e em 2º lugar





- emissões associadas à produção de
FeCl3 consumido no processo
►
Infraestruturas do aterro sanitário
(materiais para construção, operação e
acompanhamento após-encerramento,
incluindo vias de acesso)
- emissões associadas à produção do
asfalto usado na construção do aterro
▲
Infraestruturas do aterro de escórias
(materiais para construção, operação e
acompanhamento após-encerramento,
incluindo vias de acesso)
- emissões da produção do diesel





- emissões associadas à produção de
electricidade consumida no processo
▲
Infraestruturas do aterro sanitário
(materiais para construção, operação e
acompanhamento após-encerramento,
incluindo vias de acesso)










- emissões associadas à produção de
electricidade consumida no processo
►
Emissões long-term para água
subterrânea resultantes do lixiviado do
aterro de RSU e da incineração das
lamas resultantes do tratamento de




Emissões long-term para água
subterrânea resultantes dos lixiviados







- consumos associados à produção do
combustível (diesel)
e em 2º lugar
Processo de reciclagem
- consumos associados à produção do
combustível
►
Infraestruturas do aterro sanitário
(materiais para construção, operação e
acompanhamento após-encerramento,
incluindo vias de acesso)
- consumos associados à produção do
asfalto usado na construção do aterro
▲
Infraestruturas do aterro de escórias
(materiais para construção, operação e
acompanhamento após-encerramento,
incluindo vias de acesso)
- consumos associados à produção do
asfalto usado na construção do aterro
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- consumos associados ao meio de
transporte
▲
Infraestruturas do aterro sanitário
(materiais para construção, operação e
acompanhamento após-encerramento,
incluindo vias de acesso)
- consumos associados aos transportes
usados na construção do aterro
◄
Infraestruturas da unidade de
incineração






- consumos associados à produção de
electricidade consumida no processo
▲
Infraestruturas do aterro sanitário
(materiais para construção, operação e
acompanhamento após-encerramento,
incluindo vias de acesso)
- consumos associados à produção da
brita usada na construção do aterro
◄
Consumo de água no processo
Legenda:
▼ sistema com pior desempenho ambiental na categoria de impacto
(sem símbolo) sistema com desempenho ambiental intermédio na categoria de impacto
▲ sistema com melhor desempenho ambiental na categoria de impacto
◄ ou ► sistema com desempenho ambiental intermédio, mas da mesma ordem de grandeza da do melhor sistema
► sistema com desempenho ambiental intermédio, mas da mesma ordem de grandeza da do pior sistema
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Figura 11. Perfil ambiental da gestão de pilhas alcalinas usadas em Portugal continental, 2012
e 2016.
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5. INTERPRETAÇÃO DO CICLO DE VIDA
5.1. COMPARAÇÃO DAS ALTERNATIVAS DE GESTÃO PARA CADA CATEGORIA DE IMPACTO
Para as categorias de impacto da área de protecção Ecossistema e relacionadas com a
ocupação e transformação do solo (Figuras 4 e 7) – Ocupação de solo agrícola (ALO),
Ocupação de solo urbano (ULO) e Transformação de solo natural (NLT) – o sistema
Reciclagem tem um impacto significativamente mais negativo do que o dos sistemas de
Deposição em aterro e Incineração. A diferença é mais acentuada para a Ocupação de solo
agrícola. Entre as duas alternativas, Deposição em aterro e Incineração, o sistema Incineração
é pior na Ocupação de solo agrícola e o Aterro é pior na Ocupação de solo urbano. Ambos os
sistemas, Incineração e Aterro, são vantajosos em termos de Transformação de solo natural
(NTL), com uma ligeira vantagem do Aterro.
Para as categorias de impacto Acidificação Terrestre (TA) e Alterações climáticas (CC),
também da área de protecção Ecossistema (Figuras 4 e 7), o sistema Reciclagem tem o pior
desempenho e o Aterro, o melhor. O sistema Incineração tem um desempenho intermédio, mas
mais próximo do do Aterro.
Para as categorias de impacto de Ecotoxicidade, da mesma área de protecção Ecossistema
(Figuras 4 e 7) – Ecotoxicidade terrestre (TET), Ecotoxicidade marinha (MET) e Ecotoxicidade
de água doce (FET) – o sistema Reciclagem é o mais vantajoso para as duas categorias
aquáticas (MET e FET), e o Aterro tem o melhor desempenho ambiental na terrestre (TET). O
sistema Incineração é o pior nestas três categorias e o sistema Aterro tem um ligeiro melhor
desempenho do que o sistema Incineração em MET e FET, enquanto o sistema Reciclagem
ocupa o segundo lugar na TET.
Relativamente às categorias de Eutrofização, de água doce (FE) e marinha (ME), também da
área de protecção Ecossistema, Figuras 4 e 7, Reciclagem é o sistema com pior desempenho
ambiental para FE, seguido dos sistemas Incineração e Aterro com impactos da mesma ordem
de grandeza. No caso da ME, o Aterro e Reciclagem têm impactos próximos, com ligeira
desvantagem do Aterro e a Incineração tem um desempenho ambiental significativamente
melhor nesta categoria.
Para as categorias de impacto Formação de partículas (PMF), Formação de oxidantes
fotoquímicos (POF), Depleção da camada de ozono (OD) e Radiação ionizante (IR), todas da
área de protecção Saúde humana (Figuras 5 e 7), a Reciclagem é o sistema com pior
desempenho ambiental e Aterro e Incineração têm desempenhos da mesma ordem de
grandeza, de valor inferior, embora com vantagem do Aterro em PMF, POF e IR. A Incineração
é o melhor sistema para OD.
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Para a Toxicidade humana (HT), também da área de protecção Saúde humana (Figuras 5 e 7),
a Reciclagem apresenta uma grande vantagem relativamente aos outros dois sistemas, sendo
o desempenho do Aterro ligeiramente melhor do que o da Incineração, apesar de terem
impactos da mesma ordem de grandeza.
Para todas a categorias de impacto da área de protecção Recursos – Depleção de recursos
fósseis (FD), de metais (MD) e de água (WD), Figura 6 – a Reciclagem é o sistema com pior
desempenho e o Aterro o melhor em MD e WD, mas com resultados muito próximos dos da
Incineração.
Para todas as categorias de impacto deste método, se adicionalmente contabilizarmos a
recuperação de materiais e energia, (Figuras 4, 5 e 6, colunas verdes) nas condições
apresentadas nos respectivos inventários, verifica-se uma notória vantagem do sistema
Reciclagem.
5.2. OPORTUNIDADES DE MELHORIA PARA CADA SISTEMA
Na análise das oportunidades de melhoria para o sistema Reciclagem (Figura 8), através da
identificação dos processos que mais contribuem para os resultados deste sistema, é notória a
grande influência do processo de transporte, principalmente nas categorias de impacto das
áreas de protecção Ecossistema e Recursos. Nas categorias da área de protecção Saúde
humana há também um contributo importante do transporte, mas pode considerar-se mais
significativo o contributo do processo de reciclagem. A produção dos pilhões tem resultados
significativos apenas em 3 categorias de impacto relacionadas com ocupação de solo e
consumo de água. A recolha e triagem das pilhas surgem com influência de certa magnitude na
Eutrofização marinha.
Por análise dos inventários, foram adicionalmente identificados, com o detalhe possível, os
processos, ou mesmo os fluxos elementares, que mais contribuem para o resultado
apresentado (Figura 8 e na Tabela 9 os principais resultados).
Para a Ocupação de solo agrícola, o impacto do sistema Reciclagem deve-se essencialmente
aos processos de fabrico dos pilhões (96% do impacto total para esta categoria, Figura 8) e em
particular à produção dos papéis seus constituintes. Para as outras categorias de solo (ULO e
NTL), o resultado obtido para o sistema Reciclagem deve-se primeiramente ao processo de
transporte internacional das pilhas até à unidade de reciclagem, 33% e 39%, respectivamente,
em ambos os casos devido ao uso de solo pela rede rodoviária. Para ULO, o fabrico dos
pilhões é a segunda maior contribuição para o impacto total do sistema Reciclagem (27%), e
também devido essencialmente à produção dos papéis constituintes. Para a NLT é o processo
de reciclagem em si mesmo, que contribui com 36%, resultado que se deve principalmente à
produção do combustível usado nesse processo.
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Para as categorias de impacto Acidificação Terrestre (TA), Ecotoxicidade terrestre (TET),
Eutrofização marinha (ME) e Alterações climáticas (CC), também da área de protecção
Ecossistema, Formação de partículas (PMF) e Formação de oxidantes fotoquímicos (POF) da
área de protecção Saúde humana e, Depleção de recursos fósseis (FD) e de metais (MD) da
área de protecção Recursos, o processo que mais contribui para o resultado do sistema
Reciclagem é o Transporte internacional das pilhas, 46%, 36%, 56%, 45%, 49%, 56%, 40% e
47%, respectivamente (Figura 8). Este efeito do transporte deve-se essencialmente a emissões
associadas ao uso de combustível (Tabela 9). Só para FD e MD se deve a consumos
associados à produção do combustível e do próprio meio de transporte, respectivamente
(Tabela 9).
Para todas estas categorias em que o transporte tem um efeito predominante, e à excepção de
ME, o processo de reciclagem é o segundo contributo mais importante para o resultado,
variando esta contribuição de 18% (POF) a 39% (FD). Nestes casos, devido
predominantemente ao consumo de electricidade para TET, CC, PMF, e POF, devido ao
consumo de combustível para TA e FD e devido essencialmente ao consumo de FeCl3 para
MD. Para TA a electricidade tem também um contributo importante e para TET, PMF e POF o
combustível também. Ou seja, para TA, TET, PMF e POF, tanto os consumos de electricidade
como de combustível têm grande influência nos resultados do sistema.
Para as restantes categorias de impacto, Ecotoxicidade marinha (MET), Ecotoxicidade de água
doce (FET) e FE (Eutrofização de água doce) da área de protecção Ecossistema e Depleção
da camada de ozono (OD), Radiação ionizante (IR) e Toxicidade humana (HT) da área de
protecção Saúde humana, e Depleção de água (WD) da área de protecção Recursos, há
preponderância do processo de reciclagem: para todas, à excepção de OD, as cargas
ambientais estão associadas à produção da electricidade consumida; no caso da OD o
resultado deve-se essencialmente ao consumo de FeCl3 e também de combustível.
Concluindo, para o sistema Reciclagem não resta qualquer dúvida sobre o efeito ambiental do
uso de combustível – no transporte e no próprio processo de reciclagem – e de electricidade e
de FeCl3 – no processo de reciclagem.
Para o sistema Incineração as oportunidades de melhoria são mais diversificadas (Figura 9),
isto é, foi identificado um maior número de processos, ou de fluxos elementares (16), que
influenciam os resultados deste sistema nas várias categorias de impacto.
Na Ocupação de solo agrícola verifica-se um contributo preponderante de 87% devido à
produção de carvão activado, pelo uso de solo (Tabela 9). O aterro de escórias é o principal
responsável pelo impacto nas categorias de Ocupação de solo urbano (ULO) e Transformação
de solo natural (NLT): para ULO predomina o efeito das cargas específicas deste processo, isto
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é, a ocupação do solo na construção e pelo próprio aterro (Tabela 9); para NLT o impacto
negativo (valor positivo) da construção do aterro, devido à transformação do solo para a rede
rodoviária (Tabela 9) é contraposto pela transformação do solo após o encerramento do aterro,
traduzida nas cargas ambientais específicas do processo (valor negativo).
O resultado do sistema Incineração para a Acidificação terrestre (TA), da área de protecção
Ecossistema, Formação de partículas (PMF) e Formação de oxidantes fotoquímicos (POF), da
área de protecção Saúde humana, deve-se às emissões de óxidos de azoto, térmico (44%,
38% e 45%, respectivamente) e combustível (30%, 26% e 31%, respectivamente). Os
resultados para a Ecotoxicidade terrestre (TET) e Alterações Climáticas (CC) resultam também
predominantemente de emissões atmosféricas da própria unidade de incineração: de zinco
(97%) e de CO2 fóssil (88%), respectivamente (Figura 9). O mesmo se passa para a Depleção
de água, devido essencialmente (63%) ao consumo de água no próprio processo.
As emissões long-term para água subterrânea, resultantes dos lixiviados dos aterro de escórias
e cinzas (após 100 anos), têm contributos predominantes para as categorias de impacto de
Ecotoxicidade marinha (MET), Ecotoxicidade de água doce (FET), Toxicidade Humana (HT) e
Eutrofização marinha (ME): emissões de Cu (37%) e Mn (29%) para MET; Cu (38%) e Zn
(28%) para FET; nitratos (19%) para ME; e Mn (97%) para HT. Nota-se assim um efeito
importante destas cargas ambientais de longo prazo resultantes das próprias pilhas.
Para as categorias de impacto de Eutrofização de água doce (FE) e Radiação ionizante (IR),
das áreas de protecção Ecossistema e Saúde humana, respectivamente, o resultado é
predominantemente causado pelo uso de cimento na solidificação das cinzas resultantes da
incineração: a produção de cimento contribui com 40% para o resultado deste sistema em IR e
as cargas ambientais associadas à sua deposição em aterro contribuem com 42% para o
resultado de FE.
Do aterro de escórias resultam cargas ambientais importantes para a Depleção da camada de
ozono (OD) e para a Depleção de recursos fósseis (FD), respectivamente 37% e 33%,
associadas predominantemente ao consumo de diesel e ao de asfalto, respectivamente (Figura
9 e Tabela 9).
Concluindo a análise até aqui efectuada para o sistema Incineração verifica-se uma
contribuição importante das emissões atmosféricas da própria unidade de incineração, mas
também das emissões long-term para água subterrânea dos aterros de escórias e cinzas e de
recursos utilizados nesses aterros como o próprio cimento, diesel e asfalto.
Adicionalmente, a própria unidade de incineração tem um contributo importante (77%) apenas
para a Depleção de metais (MD).
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Contrariamente, para o sistema Aterro (Figura 10) há um efeito predominante da construção do
próprio aterro e das cargas específicas do processo (independentes do resíduo a tratar) para o
resultado da maioria das categorias de impacto. Para 14 das 18 categorias de impacto
analisadas, um destes dois processos é dominante e só em 4 das categorias de impacto os
seus contributos não são expressivos.
Assim, para as Ecotoxicidades marinha e de água doce (MET e FET) e Toxicidade humana
(HT) são preponderantes os contributos das emissões long-term de Cu (39% para MET e FET),
e Mn (97% para HT) para água subterrânea. Estas emissões provêm dos lixiviados do aterro
de RSU e dos aterros de escórias e cinzas da incineração das lamas resultantes do tratamento
do lixiviado short-term do aterro de RSU. Para a Eutrofização marinha (ME) contribuem
essencialmente as emissões long-term para água subterrânea de azoto orgânico (63%),
resultantes do lixiviado do aterro de RSU (Tabela 9).
Para a Ocupação de solo urbano (ULO), Transformação de solo natural (NLT), Ecoxicidade
terrestre (TET), Eutrofização de água doce (FE), Alterações climáticas (CC), Formação de
oxidantes fotoquímicos (POF), Depleção da cama da de ozono (OD), radiação ionizante (IR), e
Depleção de recursos, fósseis (FD), metais (MD) e água (WD), predomina o efeito da
construção do aterro sanitário com contributos que variam de 9% (para NLT) a 79% (para OD).
Nestes casos, devido predominantemente (Tabela 9): à ocupação e transformação do solo pela
rede rodoviária para ULO e NLT; às emissões associadas à produção do combustível usado na
construção (para TET) e ao uso desse combustível (para CC e POF, respectivamente CO2
fóssil e óxidos de azoto); às cargas ambientais associadas à produção do asfalto (para OD e
FD, respectivamente emissões e consumos); às emissões associadas à produção de
escavadoras (para FE); à manutenção da rede rodoviária (para IR); e aos consumos
relacionados com os transportes (para MD) e à produção da brita (para WD).
Para a ocupação de solo agrícola (ALO), Acidificação terrestre (TA) e Formação de partículas
(PMF) é dominante o contributo das cargas específicas do aterro sanitário: para ALO, devido à
ocupação do solo pelo próprio aterro, e para TA e PMF, devido principalmente às emissões de
óxidos de azoto resultantes do uso de diesel na distribuição e compactação dos resíduos no
aterro.
Concluindo, para o sistema Aterro nota-se um efeito ambiental significativo associado à
construção do próprio aterro e a cargas ambientais resultantes da sua operação, mas
independentes do resíduo a tratar. Só para as categorias de impacto de toxicidade – MET, FET
e HT, e, adicionalmente, para a Eutrofização marinha – se verifica o predomínio de cargas
específicas dos resíduos, long-term e para a água subterrânea.
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5.3. ANÁLISE DOS PERFIS AMBIENTAIS 2012 E 2016
O perfil ambiental da gestão das pilhas em Portugal continental em 2012 (Figura 11) mostra um
impacto preponderante do sistema de reciclagem para todas a categorias de impacto, à
excepção das categorias de impactos de toxicidade (TET, MET, FET, HT) e Eutrofização
marinha (ME), isto é, para todas as categorias em que o sistema Reciclagem mostrou ter o pior
desempenho na análise comparativa com as outras alternativas. Nestas, o impacto da
Incineração é preponderante para a TET, e, para as restantes categorias (MET, FET, HT e
ME), domina o impacto da Deposição em Aterro. Assim, uma vez que a legislação comunitária
em vigor estabeleceu este limite mínimo de reciclagem, a melhoria do impacto deste sistema
de gestão para Portugal deve passar por intervir nos sistemas referidos e nas categorias de
impacto indicadas.
Em 8 das 13 categorias de impacto em que o sistema Reciclagem apresenta o maior contributo
para o resultado do perfil ambiental, o processo que mais influencia o seu resultado é o
transporte internacional das pilhas (ULO, NLT, TA, CC, PMF, POF, FD e MD). Para 4 das
restantes categorias o processo de reciclagem é o dominante (FE, OD, IR e WD) sendo que só
numa (ALO) o contributo é dominado pelo fabrico dos pilhões. No sentido de melhorar o
desempenho ambiental da gestão das pilhas em Portugal, nas condições estudadas, será por
isso de considerar em primeiro lugar a escolha dum processo de reciclagem em local mais
próximo e/ou um sistema de transporte alternativo com menor impacto ambiental.
Para as categorias em que no perfil ambiental domina o impacto do destino Aterro (MET, FET,
HT e ME) é de salientar que só para ME o sistema Aterro é o pior na análise comparativa com
as outras alternativas. Para as outras, o sistema Incineração foi identificado como tendo o pior
desempenho, mas com impactos do sistema Aterro, embora menores, da mesma ordem de
grandeza. A sua dominância na análise deste perfil ambiental resulta do facto da fracção de
pilhas nos RSU indiferenciados que são encaminhadas para aterro ser significativamente
superior à fracção enviada para incineração. A melhoria do desempenho neste sistema Aterro,
pode passar pelo melhor controlo das emissões long-term para águas subterrâneas: de cobre e
manganês, no caso de MET e FET; de manganês, no caso de HT; e de azoto orgânico, no
caso de ME. Estas são também as categorias de impacto em que o contributo específico de
emissões resultantes do próprio resíduo é significativo (para as restantes há um contributo
dominante da construção e/ou operação do aterro).
A melhoria do sistema implementado ao nível de TET, em que como já referido o contributo da
incineração é predominante, pode passar pelo controlo das emissões de zinco para o ar no
processo de incineração.
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O perfil ambiental para 2016 mostra que se mantém a preponderância do sistema de
Reciclagem para todas as categorias referidas para 2012, mas adicionalmente para a TET e
ME, em que este sistema ultrapassa o efeito da incineração e do aterro, respectivamente. Para
todas as categorias o aumento da contribuição da reciclagem é notável, mas para ULO, NLT, e
TET este aumento é mais acentuado. Para as outras categorias de toxicidade (MET, FET e HT)
mantém-se a proporção da contribuição dos sistemas Aterro e Incineração com dominância do
Aterro. Este perfil reflecte, como já referido, uma situação possível para o cumprimento das
metas de reciclagem de pilhas estabelecidas para 2016. Neste caso, a melhoria do seu
desempenho ambiental pode passar pela intervenção ao nível dos processos, tal como já
referido anteriormente na análise do perfil para 2012. Uma vez que nesta situação o impacto
em TET e ME é dominado pelo sistema Reciclagem será de considerar a sua redução, o que
pode passar pela intervenção no Transporte internacional das pilhas, o processo que mais
contribui para o resultado deste sistema nestas categorias.
Caso se considerem as vantagens ambientais resultantes da recuperação de materiais e
energia em cada sistema, obtêm-se os perfis ambientais 2012 e 2016 apresentados na Figura
12. Em ambos os casos, a vantagem ambiental associada aos materiais recuperados na
reciclagem é notória e domina o perfil ambiental.
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Figura 12. Perfil ambiental da gestão de pilhas alcalinas usadas em Portugal continental, 2012
e 2016 tendo em conta as vantagens ambientais resultantes da recuperação de materiais e
energia em cada sistema.
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6. CONCLUSÕES
As 3 alternativas de gestão de pilhas alcalinas usadas recolhidas em Portugal continental,
tendo como destino final a deposição em aterro, a incineração e a reciclagem na Áustria, foram
comparadas usando a metodologia de ACV e o método de avaliação de impactos Recipe 2014
ao nível do ponto médio e para a perspectiva Hierarchist. Este método inclui 18 categorias de
impacto das áreas de protecção Ecossistema, Saúde humana e Recursos.
No caso dos sistemas de deposição em aterro e incineração modelaram-se os processos de
destino final de modo a estimar os recursos e emissões (fluxos de entrada e saída) tendo em
conta tanto os parâmetros dos próprios processos em Portugal, como a composição das pilhas,
obtendo assim resultados específicos para este tipo de resíduos.
Em 13 das 18 categorias de impacto analisadas por este método, a Reciclagem apresenta-se
como a pior opção. Tais categorias são das áreas de protecção de Ecossistema (6 de um total
de 10 categorias: Ocupação de solo agrícola e urbano, Transformação de solo natural,
Acidificação terrestre, Eutrofização de água doce e Alterações climáticas), Saúde humana (4
de um total de 5 categorias: Formação de partículas, Formação de oxidantes fotoquímicos,
Depleção da camada de ozono e Radiação ionizante) e Recursos (todas a 3 categorias:
Depleção de recursos fósseis, metais e água). Para quatro das 18 categorias de impacto a
Incineração é a pior opção; três destas categorias estão classificadas na área de protecção
Ecossistema (Ecotoxicidade terrestre, marinha e de água doce) e adicionalmente, Toxicidade
humana da área de protecção Saúde humana. No entanto, os resultados para o sistema Aterro
são próximos dos da Incineração para a Ecotoxicidade marinha e de água doce e Toxicidade
humana. A Incineração é assim a pior opção nas categorias de impacto de toxicidade. O Aterro
é o pior sistema unicamente na categoria de Eutrofização marinha, também da área de
protecção Ecossistema.
Através da identificação dos processos que mais contribuem para o resultado em cada
categoria foram identificados os que permitem melhorar o desempenho ambiental de cada
alternativa de gestão.
Assim, para o sistema Reciclagem e para a categoria de impacto Ocupação de solo agrícola,
pode conseguir-se uma melhoria com o fabrico dos pilhões, em particular na produção dos
papéis constituintes; para as restantes categorias de impacto a melhoria do desempenho do
sistema passa pela intervenção sobre o tipo de transporte internacional e/ou no processo de
reciclagem propriamente dito, podendo haver um efeito significativo num maior número de
categorias de impacto através da actuação no transporte. Neste sistema é de grande
importância o efeito ambiental do uso de combustível – no transporte e no próprio processo de
reciclagem – e de electricidade e de FeCl3 – no processo de reciclagem.
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Para o sistema Incineração, são diversos os processos, recursos e emissões que determinam o
resultado nas 18 categorias de impacto consideradas, algumas das quais independentes do
resíduo em estudo, isto é, que ocorreriam da mesma forma para qualquer outro resíduo.
Verifica-se uma contribuição importante das emissões atmosféricas da própria unidade de
incineração, mas também das emissões long-term para água subterrânea dos aterros de
escórias e cinzas, e de recursos utilizados nesses aterros, como o próprio cimento, diesel e
asfalto.
Para as categorias de impacto em que o sistema mostrou um pior desempenho na análise
comparativa com as outras 2 alternativas, a melhoria pode passar pela intervenção ao nível
das emissões de zinco para o ar (para a Ecotoxicidade terrestre) e nas emissões long term de
cobre, de manganês e de zinco para água subterrânea. Estas emissões long-term resultam dos
lixiviados após 100 anos de deposição das cinzas e escórias resultantes da incineração e as
emissões de zinco para o ar resultam da incineração das pilhas.
Para o sistema Aterro nota-se um efeito ambiental significativo associado à construção do
próprio aterro e a cargas ambientais resultantes da sua operação, mas independentes do
resíduo a tratar. Só para as categorias de impacto de toxicidade – MET, FET e HT, e,
adicionalmente, para a Eutrofização marinha – se verifica o predomínio de cargas específicas
dos resíduos, long-term e para a água subterrânea.
Apesar deste não ser o sistema com pior desempenho na Ecotoxicidade marinha, de água
doce e Toxicidade humana, é o segundo pior sistema logo a seguir à Incineração e com
resultados da mesma ordem de grandeza. Neste caso a melhoria pode passar também pelas
emissões long-term de cobre e manganês para águas subterrâneas. Neste caso, estas
emissões long-term resultam tanto do aterro de RSU, como também dos aterros das escórias e
cinzas resultantes da incineração das lamas do tratamento dos lixiviados. Adicionalmente para
a categoria de impacto em que o Aterro é o sistema com pior desempenho – a Eutrofização
marinha – a melhoria pode passar pela redução das emissões de azoto orgânico resultantes do
lixiviado long-term do aterro de RSU.
Para todas as categorias de impacto deste método, se adicionalmente contabilizarmos a
recuperação de materiais e energia, nas condições apresentadas nos respectivos inventários,
verifica-se uma notória vantagem do sistema Reciclagem.
O perfil ambiental da gestão das pilhas usadas em Portugal continental mostra a
predominância do sistema Reciclagem para todas as categorias de impacto em que este
sistema mostra o pior desempenho na análise comparativa das três alternativas. Para a
Ecotoxicidade terrestre, o sistema Incineração mostra o pior desempenho nessa análise e
mantém um contributo predominante no perfil ambiental de 2012. Mas, para as restantes
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categorias (Ecotoxicidade marinha e de água doce e Toxicidade humana), o mau desempenho
ambiental da Incineração é ultrapassado pelo do sistema Aterro, pois a quantidade de pilhas
com este destino final é maior e o impacto relativo dos dois sistemas (Incineração e Aterro) é
próximo, como já referido. Para a Eutrofização marinha é também o Aterro – o pior dos 3
sistemas nesta categoria – que marca o resultado no perfil ambiental de 2012.
O aumento da taxa de reciclagem, traduzida no perfil ambiental 2016 irá conduzir à influência
dominante deste sistema de Reciclagem na Ecotoxicidade terrestre (anteriormente dominada
pelo sistema Incineração) e na Eutrofização marinha (anteriormente dominada pelo sistema
Aterro). Para todas as categorias o aumento da contribuição da reciclagem é notável, mas para
Ocupação de solo urbano, Transformação de solo natural e Ecotoxicidade terrestre este
aumento é mais acentuado. Em todos estes, é preponderante o efeito do processo de
transporte internacional das pilhas para reciclagem.
Com base nos resultados obtidos neste estudo deve ser questionada a vantagem ambiental da
reciclagem das pilhas alcalinas domésticas recolhidas em Portugal continental, nas condições
analisadas. No entanto, no caso de se alocar a vantagem ambiental da recuperação de
materiais e energia a cada um dos sistemas respectivos, a reciclagem tem um previsível efeito
preponderante e benéfico.
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CONCLUSÕES E PROPOSTA DE TRABALHO FUTURO
A política e a legislação europeia na área dos resíduos têm como principal fundamento a
protecção do ambiente e o uso eficiente dos recursos em direcção a uma Sociedade de
Reciclagem. Nesse sentido, durante muito tempo, a hierarquia das opções de gestão de
resíduos estabelecia, sem qualquer dúvida, a preferência pela reciclagem, seguida da
valorização energética, e, por fim, a deposição em aterro. A legislação europeia relativa à
gestão das pilhas e acumuladores, que data de 2006, refere que, tendo em conta os impactos
ambientais do transporte, os Estados-Membros (EM) devem tomar as medidas necessárias à
maximização da recolha selectiva e minimizar a sua deposição com os resíduos
indiferenciados, com vista a que seja atingido um elevado nível de reciclagem e, para isso,
estabelece taxas de recolha mínimas. No entanto, a mais recente Directiva-Quadro na área dos
resíduos, que data de 2008, já prevê que na aplicação da tradicional hierarquia das opções de
gestão de resíduos, os EM tomem medidas para incentivar as opções conducentes aos
melhores resultados ambientais globais. Assim, pode ser necessário estabelecer fluxos de
resíduos específicos que se afastem da hierarquia, caso isso se justifique pela aplicação do
conceito de ciclo de vida aos impactos globais da geração e gestão desses resíduos. No
entanto, desconhece-se que esteja prevista qualquer alteração nas metas de recolha selectiva
e de reciclagem das pilhas.
O objectivo do trabalho apresentado enquadra-se no âmbito destas preocupações, pois
desenvolve conhecimento na aplicação de metodologias que podem ser usadas para avaliar o
desempenho ambiental de alternativas de gestão de resíduos sólidos urbanos, tendo em conta
a realidade do País, e, no imediato, faz a sua aplicação a sistemas de gestão de pilhas
alcalinas usadas. De facto, apesar da legislação apelar à realização deste tipo de análises, o
conhecimento disponível para as realizar é geralmente diminuto, pois além de se exigir uma
extensa caracterização dos resíduos em causa, é necessário estimar o contributo de cada
resíduo para as cargas ambientais globais de cada processo de tratamento, o que torna a
análise particularmente complexa. Por exemplo, nos processos de incineração e de deposição
em aterro, um resíduo é parte de uma grande diversidade de resíduos e esta complexidade é
acrescida quando se trata de resíduos multimateriais, tais como as pilhas. No que concerne à
reciclagem, são constantes as especificidades dos processos que operam com resíduos, bem
como a falta de dados que permitam fazer uma sua correcta avaliação ambiental, além de que,
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mesmo que possam existir, se referem a realidades nacionais ou locais que não são
generalizáveis. Por isso, as análises que se aconselham a fazer para moldar a legislação
europeia ou nacional em matéria de gestão de resíduos, ou para basear decisões com base na
legislação existente, pede quase sempre um suplemento de conhecimento não disponível e
uma boa maleabilidade de adequação do conhecimento fragmentado existente, de modo a
construir e analisar cenários tão próximos quanto possível dos cenários reais e potenciais.
No que concerne ao problema particular da gestão das pilhas esgotadas, pode questionar-se,
de imediato, não só a actual abrangência de obrigatoriedade de recolha de pilhas, incluindo até
as consideradas mais inofensivas, mas também a falta de conhecimento científico que sustente
uma diferente directriz na legislação europeia nesta área ou justifique alterações de carácter
nacional ou regional.
Assim, as tarefas cometidas a este trabalho passaram pela caracterização laboratorial de
pilhas alcalinas esgotadas, assim como pela quantificação de emissões resultantes da sua
incineração e da sua deposição em aterro, através, respectivamente, de ensaios laboratoriais
de queima e de lixiviação em coluna.
Na caracterização laboratorial foram usadas pilhas obtidas num ecocentro da região, formato
AA, e, além da identificação dos seus componentes estruturais, procedeu-se à quantificação da
massa, teores de humidade, cinzas, zinco e óxido de zinco no ânodo, manganês no cátodo,
hidróxido de potássio nos componentes internos, teor de metais pesados em diversos
componentes e determinação do poder calorífico dos papéis, do cátodo e do ânodo.
Na quantificação das principais emissões gasosas resultantes da incineração de pilhas,
simulada através de ensaios laboratoriais de queima, as pilhas foram mantidas durante 1 h a
1273 K num tubo de aço refractário suportado num forno eléctrico horizontal. Foram
determinados os teores de enxofre, cloretos e metais, respectivamente por gravimetria com
sulfato de bário, método de Volhard e espectrometria de absorção atómica, tanto nas soluções
obtidas na lavagem do tubo, como nos 2 borbulhadores colocados em série por onde foram
conduzidas as emissões gasosas.
A quantificação de emissões resultantes da deposição das pilhas em aterro foi simulada
através de duas séries de ensaios laboratoriais de lixiviação em colunas, cheias com pilhas,
quer inteiras quer transversalmente cortadas. A primeira série decorreu em duas etapas e
utilizou-se água desionizada ou solução de ácido nítrico como agente de lixiviação. Na primeira
etapa o lixiviado circulou em circuito aberto, de baixo para cima, ao longo da coluna; e, na
segunda, o lixiviado circulou em circuito fechado. Na segunda série usou-se lixiviado de um
aterro de resíduos sólidos urbanos como solução de extracção. Em ambas as séries foram
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periodicamente retiradas amostras para determinação de pH, condutividade, densidade,
potencial redox, sulfatos, cloretos e metais pesados.
Tal como esperado, na caracterização das pilhas verificou-se que o cátodo, o ânodo e a
estrutura exterior de aço são os principais contribuintes para a massa média de 23,5 g. O
cátodo é também o principal responsável pelo poder calorífico das pilhas, bem como pelo seu
teor em metais pesados. O mercúrio destas pilhas consideradas “mercury-free” é vestigial. Os
teores de zinco e de óxido de zinco no ânodo são muito variáveis.
Nos ensaios de queima concluiu-se que as emissões de zinco, o metal mais emitido,
representam cerca de 6,5% do obtido nas pilhas. As emissões de manganês (cujo óxido é o
principal componente do cátodo) e de ferro (do colector catódico) são insignificantes quando
comparadas com a sua quantidade nas pilhas alcalinas AA. O mercúrio é o metal das pilhas
com mais elevada volatilidade e foi captado mesmo no segundo borbulhador. A quantidade de
cloretos captada corresponde a cerca de 36% do cloro existente no invólucro de PVC das
pilhas. Uma parte considerável do HCl formado na incineração do invólucro de PVC é
neutralizada com KOH, óxidos de zinco e de manganês e, por isso, não é totalmente libertado
no gás.
Os resultados da primeira série dos ensaios de lixiviação mostraram que a quantidade total de
substâncias lixiviadas em testes com pilhas cortadas foi mais elevada do que com as pilhas
inteiras, sendo zinco e sulfatos os componentes mais presentes nas soluções de lixiviação. De
um modo geral, a quantidade de substâncias dissolvidas em circuito aberto é mais elevada do
que em circuito fechado devido ao efeito de saturação da solução e da ausência de adição de
solução fresca. Na segunda série de ensaios, os resultados mostraram que a influência das
pilhas alcalinas na composição do lixiviado varia com a sua integridade física e com a relação
L/S. Como principais alterações ao longo dos testes contam-se o pH e o potencial redox do
lixiviado que aumentaram como resultado do contacto com as pilhas, em particular o pH nos
ensaios com as pilhas cortadas. A densidade e a condutividade do lixiviado não se alterou
significativamente com as pilhas inteiras, em contraste com o ensaio com as pilhas cortadas.
Os resultados obtidos nos ensaios laboratoriais de queima e de lixiviação foram incorporados
na modelação de processos de deposição em aterro – com base num modelo já existente – e
de incineração – para o qual foi necessário criar um modelo novo, pois os existentes não
correspondem aos processos de incineração do nosso País. Adicionalmente, nessa modelação
usaram-se parâmetros de caracterização dos aterros e das unidades de incineração nacionais
– compilação realizada também no âmbito do presente trabalho. Desta modelação resultam os
elementos quantitativos que fazem o conhecimento de todos os recursos e emissões que estão
associados a cada um destes processos de gestão de pilhas alcalinas esgotadas. A estas duas
alternativas de gestão das pilhas juntou-se também a alternativa de reciclagem. Em Portugal,
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existe recolha selectiva e encaminhamento para reciclagem deste tipo de pilhas desde 2006 e
2008, respectivamente. Devido à inexistência no País de instalações de reciclagem de pilhas
alcalinas, essas foram enviadas primeiramente para a Áustria, depois para França e
actualmente pondera-se o seu envio para Espanha. Por isso, se realizou também um estudo
comparativo do desempenho ambiental destas 3 alternativas processuais de reciclagem de
pilhas, que será posteriormente comentado.
Com vista a aplicar a perspectiva do ciclo de vida no apoio à tomada de decisões (requisito
mencionado na legislação europeia como justificando o possível desvio da hierarquia
tradicional nas opções de gestão de determinados fluxos de resíduos) foram definidos sistemas
para as três alternativas de gestão – deposição em aterro, incineração e reciclagem – que
consideram todo o ciclo de vida das pilhas enquanto resíduo, isto é, desde que são
descartadas pelo consumidor, em locais de deposição selectiva ou nos resíduos
indiferenciados, até à sua eliminação, ou seja, até que os resíduos provenientes do seu
tratamento passam a ser parte integrante do ambiente. Estes sistemas integram os dois
processos de tratamento modelados, como anteriormente referido, e a sua análise por esta via
permite avaliar os potenciais impactos ambientais associados a cada um, tal como previsto
nesta metodologia. Na análise comparativa dos processos de reciclagem, o inventário baseou-
se em dados obtidos na literatura para os processos de França (F) e Espanha (S), e em dados
fornecidos pela empresa que opera o processo de reciclagem na Áustria (A).
Porém, deve notar-se que a definição de sistemas nesta perspectiva de ciclo de vida requer
que na sua análise sejam contemplados muitos dos processos que se relacionam com os
processos de tratamento principais. Por exemplo, no caso do sistema Reciclagem, são também
incluídos os processos auxiliares, tais como o fabrico dos pilhões usados na recolha e/ou
transporte das pilhas esgotadas, e o seu transporte internacional para o local da reciclagem,
entre outros. Nos casos de Deposição em aterro e Incineração, inclui-se, por exemplo, a
produção de energia e o fabrico das matérias-primas para o tratamento das respectivas
emissões.
Tanto na análise destes sistemas alternativos de destino final, assim como na das opções de
reciclagem das pilhas, usou-se a metodologia de Avaliação do Ciclo de Vida (ACV),
normalizada na série 14040 da ISO. Esta contempla quatro fases: definição do objectivo e do
âmbito; inventário; avaliação de impactos e interpretação. Na definição do objectivo e do
âmbito, o sistema em estudo é definido (segundo a perspectiva de ciclo de vida mencionada) e
o objectivo do trabalho é estabelecido. A definição do âmbito inclui uma série de requisitos de
onde se destaca a definição da fronteira do sistema, unidade funcional, requisitos dos dados e
interpretação a ser usada. O inventário consiste na compilação de todas as entradas e saídas
(ao nível de fluxos elementares) necessárias ao sistema. Na avaliação de impactos, são
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utilizados factores de caracterização, para converter os resultados do inventário no impacto
ambiental, que se baseiam em mecanismos ambientais que ligam intervenções feitas pelo
homem a um conjunto de áreas de protecção. O fim do mecanismo ambiental é chamado de
impacto final (endpoint) e um ponto a meio desse mecanismo é referido como ponto médio
(midpoint). Há métodos de impacto com resultados ao nível do ponto médio e outros com
resultados ao nível do impacto final. Por fim, na fase de interpretação analisam-se os
resultados das fases de inventário e de avaliação de impactos, para retirar conclusões e
eventualmente identificar oportunidades de melhoria, tendo em conta os objectivos do estudo.
Na análise comparativa dos processos de reciclagem, usou-se o método de avaliação de
impactos Eco-Indicator 99, versão Hierarchist com duas opções, com e sem a inclusão das
emissões de longo prazo. O método é de impacto final e considera três categorias de danos –
Saúde Humana, Qualidade do Ecossistema e Recursos, agrupando 11 categorias de impacto:
danos na Saúde Humana – Carcinogenia, Efeitos respiratórios causados por substâncias
orgânicas e inorgânicas, Alterações climáticas, Radiação ionizante e Depleção da camada de
ozono; danos na Qualidade do Ecossistema – Ecotoxicidade, Acidificação e eutrofização,
Ocupação do solo; danos nos Recursos – Extracção de minerais e de Combustíveis fósseis.
Para facilidade de análise e interpretação, cada sistema foi dividido em: (i) fabrico dos pilhões;
(ii) distribuição dos pilhões vazios; (iii) recolha e triagem das pilhas; (iv) transporte internacional
para reciclagem; e, (v) reciclagem das pilhas. Para os três sistemas em estudo, os processos
(i) a (iii) são iguais.
Os resultados mostraram a preponderância do impacto dos processos de reciclagem F e S na
Qualidade do Ecossistema sobre todos os outros processos, em particular face ao processo de
reciclagem praticado na Áustria. Depois destes, o impacto ambiental que resulta da produção
dos pilhões é o mais significativo, seguido do do transporte internacional das pilhas para a
Áustria. Na Saúde humana, há predomínio do impacto do processo de reciclagem S, seguido
do F, depois do transporte para a Áustria e só depois do impacto do processo de reciclagem A.
Nos Recursos, o impacto do processo de reciclagem S é superior ao de A e este é superior ao
de F. O transporte apresenta um impacto de magnitude relativa expectável (o mais elevado
para a Áustria e o mais baixo para a Espanha), mas para a Áustria e França ele é maior do que
o impacto do próprio processo de reciclagem.
Resumindo, o sistema F é o mais negativo em termos de Qualidade do Ecossistema e o S é o
pior em termos de Saúde Humana. Nestas duas categorias de danos, o sistema A é o melhor,
mas é o pior na categoria dos Recursos, em que F é o melhor sistema. Se os materiais
recuperados forem considerados neste balanço, a vantagem ambiental do sistema A é notória.
Para o estudo das três alternativas de gestão de pilhas alcalinas usadas recolhidas em
Portugal continental tendo como destino final a Deposição em aterro, a Incineração e a
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Reciclagem, escolheu-se o processo que decorre na Áustria, por ser o único para o qual se
obtiveram dados da própria entidade. Neste estudo comparativo usou-se também a
metodologia de ACV e o método de avaliação de impactos Recipe 2014 com resultados ao
nível do ponto médio e para a perspectiva Hierarchist. Este método contempla 18 categorias de
impacto das áreas de protecção de Ecossistema, Saúde humana e Recursos: Ocupação de
solo agrícola (ALO), Ocupação de solo urbano (ULO), Transformação de solo natural (NLT),
Acidificação Terrestre (TA), Ecotoxicidade terrestre (TET), Ecotoxicidade marinha (MET),
Ecotoxicidade de água doce (FET), Eutrofização de água doce (FE), Eutrofização marinha
(ME) e Alterações climáticas (CC) na área de protecção de Ecossistema; Formação de
partículas (PMF), Formação de oxidantes fotoquímicos (POF), Depleção da camada de ozono
(OD), Radiação ionizante (IR) e Toxicidade humana (HT) da área de Saúde humana; e
Depleção de recursos fósseis (FD), Depleção de metais (MD) e Depleção de água (WD) para a
área de protecção Recursos.
Nesta análise foram também quantificados os materiais e energia recuperados em cada
sistema, assim como a vantagem ambiental associada. Apesar de poder ser questionada a
alocação desta vantagem ambiental aos sistemas em que estes recursos são recuperados ou
aqueles em que são posteriormente incorporados, ficam disponíveis os resultados para ambas
as opções que, aliás, nos conduzem a conclusões significativamente diferentes.
Quando não se considera a vantagem ambiental decorrente dos recursos recuperados verifica-
se que para 13 das 18 categorias de impacto a Reciclagem é a pior opção. Essas categorias
pertencem às áreas de protecção de Ecossistema (6 de um total de 10 categorias: Ocupação
de solo agrícola e urbano, Transformação de solo natural, Acidificação terrestre, Eutrofização
de água doce e Alterações climáticas), Saúde humana (4 de um total de 5 categorias:
Formação de partículas, Formação de oxidantes fotoquímicos, Depleção da camada de ozono
e Radiação ionizante) e Recursos (todas as 3 categorias: Depleção de recursos fósseis, metais
e água). Para quatro das 18 categorias de impacto, a Incineração é a pior opção; três destas
categorias estão classificadas na área de protecção do Ecossistema (Ecotoxicidade terrestre,
marinha e de água doce) e adicionalmente Toxicidade humana da área de protecção Saúde
humana. No entanto, os resultados para o sistema Aterro são próximos dos da Incineração
para a Ecotoxicidade marinha e de água doce e Toxicidade humana. A Incineração é assim a
pior opção nas categorias de impacto de toxicidade. O Aterro é o pior sistema apenas na
categoria de Eutrofização marinha, esta também da área de protecção Ecossistema.
No entanto, se adicionalmente contabilizarmos a recuperação de materiais e energia, nas
condições apresentadas nos respectivos inventários, verifica-se uma notória vantagem do
sistema Reciclagem para todas as categorias de impacto.
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Para cada sistema identificaram-se os processos que mais contribuem para o impacto negativo
em cada categoria, e, por isso, para a sua melhoria substancial. Na Reciclagem, a categoria de
impacto Ocupação de solo agrícola pode diminuir na etapa de fabrico dos pilhões usando
papéis de menor impacto, por exemplo melhorando o processo de produção dos que são
utilizados; para as restantes categorias de impacto a melhoria no desempenho do sistema
pode passar pela intervenção sobre o transporte internacional e/ou do processo de reciclagem,
mas há um efeito significativo do transporte num maior número de categorias de impacto.
Neste sistema é de grande importância o efeito ambiental do uso de combustível – no
transporte e no próprio processo de reciclagem, e de electricidade e de FeCl3 – no processo de
reciclagem.
Para o sistema Incineração, são mais diversificados os processos, recursos e emissões que
determinam o resultado nas 18 categorias de impacto consideradas, algumas das quais
independentes do resíduo em estudo, isto é, que ocorreriam da mesma forma para qualquer
outro resíduo incinerado. Para aquelas em que o sistema mostrou um pior desempenho na
análise comparativa com as alternativas, a melhoria pode passar pela intervenção na redução
das emissões de zinco para o ar (para a Ecotoxicidade terrestre) e das emissões long term de
cobre, de manganês e de zinco para água subterrânea (Cu e Mn para MET; Cu e Zn para FET
e Mn para HT). Estas emissões long-term resultam dos lixiviados após 100 anos de deposição
das cinzas e escórias resultantes da incineração e as emissões de zinco para o ar resultam da
incineração das pilhas.
Para o caso do Aterro, apesar de não ser o sistema com pior desempenho na Ecotoxicidade
marinha, de água doce, e Toxicidade humana, é o segundo pior logo a seguir à Incineração,
mas com resultados da mesma ordem de grandeza. Melhorar neste caso passa também pela
redução das emissões long term de cobre e de manganês para águas subterrâneas (Cu e Mn
para as Ecotoxicidades e Mn para a HT), exactamente a mesma situação do sistema
Incineração. Neste caso, estas emissões long-term resultam tanto do aterro de RSU, como
também dos aterros das escórias e cinzas resultantes da incineração das lamas do tratamento
dos lixiviados. Adicionalmente, para a categoria de impacto em que o Aterro é o sistema com
pior desempenho – a Eutrofização marinha – a melhoria pode assentar na redução das
emissões de azoto orgânico resultantes do lixiviado long-term do aterro.
O perfil ambiental da gestão das pilhas usadas em Portugal continental, em que coexistem as 3
alternativas de Reciclagem, Deposição em Aterro e Incineração foi analisado em 2 situações
denominadas Perfil ambiental 2012 e Perfil ambiental 2016, que diferem na proporção de pilhas
encaminhadas para cada destino. A fracção encaminhada para reciclagem corresponde ao
limite estabelecido na legislação para esses anos de referência (25% e 45%, respectivamente
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para 2012 e 2016) e a restante é distribuída pelos outros dois destinos na mesma proporção
dos RSU indiferenciados em 2012.
No caso em que não se considera a vantagem ambiental decorrente da recuperação de
recursos, o perfil ambiental nos 2 anos mostra uma grande incidência da Reciclagem em todas
as categorias de impacto, excepto para as de Toxicidade e Eutrofização marinha, isto é, para
todas as categorias em que o sistema Reciclagem mostra o pior desempenho: Ocupação de
solo agrícola, Ocupação de solo urbano, Transformação de solo natural, Acidificação terrestre
Eutrofização de água doce, Alterações climáticas, Formação de partículas, Formação de
oxidantes fotoquímicos, Depleção da camada de ozono, Radiação ionizante, Depleção de
recursos fósseis, de recursos minerais e de água. Para as categorias de ecotoxicidade
aquática (Ecotoxicidade marinha e de água doce), Toxicidade humana e Eutrofização marinha,
o Aterro tem maior contribuição, embora só para a Eutrofização marinha é que se tenha
apresentado como o pior na análise comparativa dos sistemas. Para as outras categorias, a
Incineração identifica-se com o pior desempenho, da mesma ordem de grandeza do do sistema
Aterro. A dominância do sistema Aterro nessas categorias deste perfil ambiental resulta da
fracção de pilhas nos RSU indiferenciados que são encaminhadas para aterro,
significativamente superior à fracção enviada para incineração.
O aumento da taxa de reciclagem no perfil 2016 irá conduzir à preponderância dos efeitos da
Reciclagem na Ecotoxicidade terrestre (em 2012 dominada pela Incineração) e na Eutrofização
marinha (em 2012 dominada pelo Aterro). Para todas as categorias de impacto, a influência do
aumento da taxa da reciclagem é notável, mas para Ocupação de solo urbano, Transformação
de solo natural e Ecotoxicidade terrestre, é mais acentuada. Em todos estes impactos, é de
realçar o efeito preponderante do processo de transporte internacional das pilhas.
No caso de se alocar a vantagem ambiental da recuperação de materiais e energia a cada um
dos sistemas respectivos, a reciclagem tem um previsível efeito preponderante e benéfico.
Devido à falta de dados primários detalhados para esta análise, é apresentada como
recomendação para trabalho futuro.
Com base nos resultados obtidos neste estudo, pode muito bem questionar-se a vantagem
ambiental da reciclagem das pilhas alcalinas domésticas recolhidas em Portugal continental,
nas condições analisadas. É evidente o impacto negativo do transporte, dada a distância a
percorrer até ao local de operação, o que também obriga a equacionar outras alternativas mais
próximas, incluindo em solo nacional. Os pilhões, que têm um impacto significativo em termos
de ocupação de solo agrícola e urbano, podem também ser alvo de modificação com vista à
melhoria do desempenho do sistema, por exemplo, reduzindo o consumo de matérias-primas.
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A tomada de decisão relativa à escolha de alternativas de gestão de resíduos é
tradicionalmente suportada em bases económicas, principalmente numa análise de custos do
serviço. A aplicação da Avaliação do Ciclo de Vida acrescenta uma nova faceta na abordagem
a esta problemática, tornando mais completa, ao focar nas questões ambientais. No entanto, a
componente económica não deixará certamente de ter uma grande influência na tomada de
decisão, ainda mais importante em períodos de recessão económica como o actual. Assim, em
trabalho futuro, é recomendável aliar o ponto de vista económico às alternativas propostas,
mantendo a abordagem da gestão do ciclo de vida. Como já foi referido anteriormente (em
Introdução), já há alguns anos que se publicam trabalhos onde a vertente ambiental e
económica são conjuntamente analisadas. Mas, além disso, no sentido de completar os
atributos a ponderar na tomada de decisão, garantindo o terceiro pilar da sustentabilidade,
também se devem analisar os sistemas alternativos em termos de impacto social. As
metodologias de custo de ciclo de vida (Life Cycle Costing) e avaliação do impacto social
(Social Impact Assessment), que em conjunto com a avaliação do ciclo de vida (Life Cycle
Assessment) completam a tríade da gestão do Ciclo de Vida (Life Cycle Management), derivam
da avaliação do ciclo de vida, mas estão já em fase de franco desenvolvimento. Nota-se, no
entanto, um nível de desenvolvimento diferente nas questões económicas e nas sociais, sendo
esta última uma área em que é ainda necessário muito trabalho.
Assim, para trabalho futuro é proposto:
- Estudar com mais detalhe os processos de recuperação dos materiais no sistema de
reciclagem e, se possível, com dados primários (obtidos nas instituições envolvidas);
- Complementar o estudo de alternativas de reciclagem com processos menos exigentes em
termos técnicos e de preferência localizados em Portugal continental, como por exemplo no
fabrico do aço; A obtenção de dados primários numa instalação siderúrgica, e mesmo a
realização de alguns ensaios à escala piloto, e posteriormente, à escala industrial, são vistos
como boas opções e conduzir a resultados interessantes;
- Na recomendação anterior deve também considerar-se a hipótese de efectuar recolha
separada das pilhas domésticas alcalinas, evitando assim a sua incorporação na triagem e as
cargas ambientais associadas ao seu transporte;
- Analisar o impacto social das alternativas de gestão das pilhas – incineração, deposição em
aterro e reciclagem – particularmente em termos de criação de emprego e de desenvolvimento
social e económico das regiões onde esses sistemas se implantam.
CAPÍTULO 7
CONCLUSÕES E PROPOSTA DE TRABALHO FUTURO
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The Road Ahead
The road ahead is empty
It's paved, with miles of the unknown
Whatever seems to be your destination
Take life the way it comes, take life the way it is
Horizon in the distance
So close, and yet so far away
You shouldn't be surprised when on arrival
The dream has flown away
And fear is not here to stay
The road ahead never gives away a promise
The road ahead is a highway or a dead-end street
A dead-end street
Raindrops on your windscreen
They fall from heaven or from hell
You drive into the light or into darkness
Uncertainty as your guide
The road ahead never gives away a promise
The road ahead is a highway or a dead-end street
The road ahead never answers any questions
And nothing is sure along the way, not even tomorrow
With miles of the unknown ahead of you
The road ahead is empty
It's paved, with miles of the unknown
Whatever seems to be your destination
Take life the way it comes, take life the way it is
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